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3	
R E S U M E N  
	
	
El	 estado	 de	 sobreexplotación	 actual	 de	 los	 recursos	 y	 servicios	 ecosistémicos	 marinos	
debido	al	incesante	aumento	de	presiones	antrópicas	ha	llegado	a	situar	la	pesca	como	uno	de	
los	 principales	 factores	 que	 determinan	 los	 niveles	 de	 las	 poblaciones	 marinas.	 El	 interés	
creciente	sobre	el	uso	de	las	áreas	marinas	protegidas	para	la	conservación	in	situ	de	los	hábitats	
y	las	comunidades	marinas,	las	han	convertido	en	una	de	las	principales	herramientas	de	gestión	
pesquera.	Debido	a	que	las	costas	litorales	de	fondo	rocoso	son	el	principal	hábitat	protegido	
por	 las	 AMPs	 en	 el	Mediterráneo,	 y	 al	 valor	 derivado	 de	 sus	 poblaciones	 como	 indicadores	
biológicos	de	impactos	ambientales,	se	ha	evaluado	el	efecto	reserva	comparando	la	estructura	
del	poblamiento	íctico	de	hábitat	rocoso	(número	de	especies,	diversidad,	abundancia	total	y	
por	especie)	de	dos	áreas	marinas	protegidas	localizadas	en	sectores	geográficos	distintos	-	la	
Reserva	Marina	de	la	Isla	de	Tabarca	en	Alicante	(1400	ha)	y	la	Reserva	Marina	de	la	Isla	del	Toro	
en	Mallorca	(136	ha)	-	con	dos	zonas	control	sin	ningún	tipo	de	protección.	El	poblamiento	íctico	
fue	muestreado	mediante	censos	visuales	 sobre	hábitat	de	 fondo	rocoso	en	cada	una	de	 las	
cuatro	zonas	de	estudio,	y	con	dos	tiempos	de	muestreo	en	el	área	de	Mallorca.	De	esta	forma,	
se	contempló	la	varibilidad	espacial	del	poblamiento	de	las	dos	áreas,	y	la	varibilidad	temporal	
en	la	comunidad	íctica	de	Mallorca.	Los	resultados	muestran	como	el	número	de	especies	y	la	
abundancia	total	han	mostrado	diferencias	significativas	asociadas	al	nivel	de	protección,	con	
niveles	superiores	en	las	reservas	marinas.	Sin	embargo,	la	diversidad	de	Shannon-Wiener	no	ha	
mostrado	diferencias	entre	nivel	de	protección.	Las	diferencias	observadas	entre	 las	reservas	
marinas	de	la	Isla	de	Tabarca	e	Isla	del	Toro	quedan	reflejadas	por	los	parámetros	biológicos	del	
número	de	especies	y	la	abundancia	total	con	valores	medios	superiores	en	la	RM	de	Tabarca,	
pero	no	 lo	 suficiente	como	para	detectar	diferencias	 significativas. La	presencia	exclusiva	de	
especies	vulnerables	a	 la	pesca	dentro	de	las	AMPs		(Dicentrarchus	labrax,	Diplodus	cervinus,	
Diplodus	puntazzo,	Epinephelus	marginatus)	se	correlaciona	fuertemente	con	la	disminución	de	
la	mortalidad	por	pesca	dentro	de	las	áreas	marinas	protegidas	en	respuesta	al	“efecto	reserva"	
propiciado.	La	examinación	teórica	de	posibles	factores	como	la	gestión	pesquera	dentro	de	las	
reservas	 marinas	 asociados	 a	 la	 variabilidad	 de	 la	 estructura	 del	 poblamiento	 observado,	
acentúa	 el	 esfuerzo	 pesquero	 recreativo	 como	 variable	 a	 tener	 en	 cuenta.	 No	 obstante,	 los	
niveles	de	abundancia	alcanzados	en	ambas	reservas	marinas	evidencia	el	efecto	positivo	de	la	
protección	sobre	la	ictiofauna	litoral	de	hábitat	rocoso. 
Palabras	Clave:	“Reserva”;	“Protección”;	“Abundancia”;	“Variabilidad”	
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A B S T R A C T  
	 	 	 	 	 	 	 	 	 	 	 	 																																
	 	 	 	 	 	 	 	 	 	 	 	
The	 current	 state	of	overexploitation	of	marine	ecosystem	 resources	 and	 services	due	 to	
increasing	anthropogenic	pressures	has	made	fishing	one	of	the	main	factors	determining	the	
levels	of	marine	populations.	The	growing	interest	in	the	use	of	marine	protected	areas	for	in	
situ	conservation	of	marine	habitats	and	communities	has	made	them	one	of	the	main	tools	for	
fisheries	management.	Due	to	the	fact	that	the	coastal	coasts	with	rocky	bottoms	are	the	main	
habitat	protected	by	MPAs	in	the	Mediterranean,	and	the	value	derived	from	their	populations	
as	 biological	 indicators	 of	 environmental	 impacts,	 the	 reserve	 effect	 has	 been	 evaluated	 by	
comparing	the	structure	of	the	fish	population	of	rocky	habitats	(number	of	species,	diversity,	
total	and	by	species	abundance)	of	two	marine	protected	areas	located	in	different	geographical	
sectors	-	the	Marine	Reserve	of	Tabarca	Island	in		Alicante	(1400	ha)	and	the	Marine	Reserve	of	
Toro	Island	in	Mallorca	(136	ha)	-	with	two	control	zones	without	any	type	of	protection.	The	
fish	population	was	sampled	by	visual	surveys	on	rocky	bottom	habitat	in	each	of	the	four	study	
areas,	with	two	sampling	times	in	the	area	of	Mallorca.	In	this	way,	the	spatial	variability	of	the	
population	 of	 the	 two	 areas	 was	 considered,	 as	 well	 as	 the	 temporal	 variability	 in	 the	 fish	
community	of	Mallorca.	The	results	show	how	the	number	of	species	and	total	abundance	have	
shown	significant	differences	associated	with	the	level	of	protection,	with	higher	levels	in	marine	
reserves.	However,	the	diversity	of	Shannon-Wiener	has	not	shown	differences	in	the	level	of	
protection.	The	differences	observed	between	the	marine	reserves	of	Tabarca	Island	and	Toro	
Island	are	reflected	by	the	biological	parameters	of	the	number	of	species	and	total	abundance	
with	higher	mean	values	in	Tabarca	MR,	but	not	enough	to	detect	significant	differences.	The	
exclusive	presence	of	species	vulnerable	to	fishing	within	MPAs	(Dicentrarchus	labrax,	Diplodus	
cervinus,	Diplodus	puntazzo,	Epinephelus	marginatus)	is	strongly	correlated	with	the	decrease	
in	 fishing	 mortality	 within	 marine	 protected	 areas	 in	 response	 to	 the	 "reserve	 effect".	
Theoretical	 examination	 of	 possible	 factors	 such	 as	 fisheries	 management	 within	 marine	
reserves	 associated	 with	 the	 variability	 of	 the	 observed	 population	 structure	 accentuates	
recreational	fishing	effort	as	a	variable	to	be	taken	into	account.	However,	the	abundance	levels	
reached	 in	 both	 marine	 reserves	 show	 the	 positive	 effect	 of	 the	 protection	 on	 the	 coastal	
ichthyofauna	of	rocky	habitat.	
	
	
Keywords:	"Reserve";	"Protection";	"Abundance";	"Variability"	
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Actualmente	no	existe	porción	de	superficie	marina	intacta	por	la	influencia	del	ser	humano	
y	una	gran	fracción	(41%)	se	ve	fuertemente	afectada	por	múltiples	factores	antropogénicos	que	
generan	importantes	alteraciones	ecológicas	(Halpern	et	al.,	2008).	Similar	al	debate	terrestre,	
no	 existe	 una	 solución	 estándar	 para	 proteger	 la	 biodiversidad	 marina	 y	 satisfacer	 las	
necesidades	humanas	de	manera	simultánea	(McGowan	et	al.,	2018).	La	incesante	explotación	
de	 los	 recursos	 y	 servicios	 ecosistémicos	 del	 medio	 marino,	 requeridos	 para	 el	 bienestar	
humano,	 se	 encuentra	 en	 aumento	 debido	 a	 un	 amplio	 rango	 de	 actividades	 antrópicas	 o	
relacionadas	directamente	a	ellas,	entre	las	que	se	incluyen	la	pesca	o	actividades	extractivas,	
la	 pérdida	 y	 degradación	 del	 hábitat,	 la	 polución,	 la	 explotación	minera,	 la	 eutrofización,	 la	
navegación	 (que	 genera	 impacto	 acústico	 y	 transporte	 de	 especies	 introducidas)	 y	
recientemente	 el	 cambio	 climático	 (Pauly,	Watson	 y	 Alder,	 2005;	 Hoegh-Guldberg	 y	 Bruno,	
2010;	 Coll	 et	 al.,	 2012).	 La	 evidencia	 de	 esta	 alteración	 de	 los	 ecosistemas	 marinos	 acaba	
perjudicando	no	tan	solo	los	beneficios	procurados	por	los	recursos	del	medio	marino	para	una	
población	 humana	 en	 crecimiento,	 sino	 deteriorando	 además	 la	 estabilidad	 y	 potencial	 de	
recuperación	de	un	medio	en	constante	cambio	(Worm	et	al.,	2006;	Brander	et	al.,	2010).	
Estudios	como	el	de	Guidetti	et	al.	 (2014)	ponen	de	manifiesto	 la	pesca	como	uno	de	 los	
principales	factores	que	determinan	los	niveles	de	las	poblaciones	marinas.	Los	avances	en	las	
tecnologías	de	pesca	y	el	aumento	del	esfuerzo	pesquero	han	eliminado	la	mayor	parte	de	los	
refugios	naturales	y	han	provocado	el	declive	y,	en	algunos	casos,	el	colapso	de	las	principales	
pesquerías	del	mundo	(Agardy	et	al.,	2003).	La	actividad	pesquera	de	forma	general	produce	no	
tan	solo	cambios	en	la	abundancia	de	las	comunidades	ícticas	sino	también	en	su	estructura,	
tasa	de	 crecimiento,	 capacidad	 reproductiva	 y	 varibilidad	 genética,	 entre	otros	 (Hsieh	et	 al.,	
2006;	Lewin,	Arlinghaus	y	Mehner,	2006;	Anderson	et	al.,	2008).	
Las	posibles	soluciones	para	mitigar	el	impacto	de	la	pesca	y	otras	actividades	humanas	en	
los	ecosistemas	marinos	 incluyen	el	uso	de	herramientas	de	gestión	espacial	 como	 las	áreas	
marinas	 protegidas	 (AMP),	 que	 generan	 una	 protección	 denominada	 “efecto	 reserva”,	 que	
también	 permiten	 la	 recuperación	 de	 las	 especies	 explotadas	 en	 beneficio	 de	 la	 actividad	
pesquera	fuera	de	los	límites	del	AMP	(Revenga	y	Laborda,	2016).		
Los	 métodos	 convencionales	 de	 regulación	 de	 la	 pesca	 comercial	 restringen	 la	 captura	
limitando	la	cantidad	o	la	eficacia	del	esfuerzo	pesquero	o	estableciendo	límites	directos	a	las	
M A T E R I A L  Y  M É T O D O S2
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capturas.	Estas	prácticas	reguladoras	no	son	ni	viables	ni	deseables	para	muchas	pesquerías,	y	
han	fallado	en	la	conservación	del	stock	de	poblaciones	en	varios	casos	(Holland	y	Brazee,	1996;	
Forcada	 et	 al.,	 2010).	 En	 contraste	 al	 carácter	 monoespecífico	 (evaluaciones	 del	 stock	 de	
especies	singulares)	de	la	gestión	pesquera	tradicional	proporcionando	un	refugio	basado	en	el	
número	de	la	población,	la	implementación	de	AMPs	a	escalas	espaciales	pequeñas	y	orientadas	
al	ecosistema,	promueve	un	refugio	en	el	espacio	con	un	enfoque	multiespecífico	(Claudet	et	
al.,	2006).	
En	 definitiva,	 un	 AMP	 representa	 una	 porción	 de	 superficie	 marina	 cuyos	 ecosistemas	
albergados	son	cerradas	total	o	parcialmente	a	las	actividades	humanas,	y	en	especial	a	la	pesca	
(García-Charton	et	al.,	2013).	De	esta	forma,	pueden	tratarse	de	zonas	de	máxima	protección,	
conocidas	como	reservas	integrales,	implementando	un	refugio	espacial	directo	y	permanente	
tanto	al	stock	explotable	de	las	poblaciones	marinas	como	a	los	recursos	no	explotables,	a	través	
de	 la	prohibición	de	 toda	actividad	extractiva	o	destructiva	en	 todas	 sus	modalidades.	Otras	
corresponden	a	zonas	que	permiten	usos	restringidos	de	las	diferentes	actividades	a	través	de	
su	 regulación,	 denominadas	 áreas	 parcialmente	 protegidas.	 En	 la	 mayoría	 de	 las	 AMPs	 del	
Mediterráneo	se	da	la	combinación	de	ambas	dentro	de	un	marco	estratégico,	donde	la	reserva	
marina	presenta	una	zonificación	espacial	en	subzonas	reguladas	por	diferentes	regímenes	de	
protección	como	parte	de	un	plan	de	manejo	integrado	de	la	zona	costera	(Claudet	et	al.,	2006;	
Claudet	et	al.,	2008),	,	incorporando	normalmente	un	sector	de	reserva	integral	rodeado	de	un	
sector	 parcialmente	 protegido,	 denominado	 zona	 de	 amortiguamiento	 (Agardy	 et	 al.,	 2003;	
Shears	et	al.,	2006;	Lester	y	Halpern,	2008;	Di	Franco	et	al.,	2009;	Sciberras	et	al.,	2013;	Sala	y	
Giakoumi,	 2017).	 Esta	 zonificación	 espacial	 permite	 compatibilizar	 la	 conservación	 de	 los	
recursos	marinos	 con	 la	 acomodación	 de	múltiples	 usuarios	 en	 áreas	 donde	 las	 poblaciones	
costeras,	el	turismo	y	los	conflictos	de	uso	de	recursos	están	en	aumento	(Agardy	et	al.,	2003).	
Una	colaboración	de	las	partes	implicadas	que	representan	diferentes	intereses	en	el	área,	logra	
el	cumplimiento	efectivo	de	la	aplicación	de	la	zonificación	(Villa,	Tunesi	y	Agardy,	2002;	Claudet	
et	al.,	2006).	
A	pesar	de	que	el	diseño	de	zonas	de	protección	en	el	medio	marino	no	presenta	la	misma	
tradición	de	práctica	y	antigüedad	que	en	el	medio	terrestre	(Rodríguez,	1995),	actualmente	las	
AMPs	han	alcanzado	un	estatus	como	una	de	las	herramientas	más	ampliamente	promovidas	
para	 la	 conservación	 y	 el	manejo	 de	 recursos	 (Chuenpagdee	et	 al.,	2013).	 La	 protección	 del	
medio	 marino	 en	 España	 viene	 marcado	 por	 una	 evolución	 con	 importantes	 cambios	
concentrados	a	lo	largo	de	las	últimas	décadas	de	su	legislación	en	referencia	a	las	figuras	de	
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protección	y	medidas	de	gestión.	Ya	en	 la	década	de	 los	80,	 la	situación	de	sobrepesca	en	 la	
mayoría	de	los	caladeros	obligaba	a	adoptar	con	carácter	urgente	la	regulación	de	la	actividad	
pesquera	extractiva	a	través	del	Real	Decreto	681/1980,	de	28	de	marzo	(BOE	Nº	92,	de	16	abril	
de	 1980).	 La	 figura	 de	 Reserva	 Marina	 propiamente	 dicha	 aparece	 por	 primera	 vez	 en	 la	
legislación	española	por	medio	del	Orden	de	11	de	mayo	de	1982,	de	la	Dirección	General	de	
Ordenación	Pesquera	(BOE	Nº	125,	de	26	de	mayo	de	1982),	pero	no	es	hasta	la	entrada	en	vigor	
de	la	Ley	3/2001,	de	26	de	marzo,	de	Pesca	Marítima	del	Estado	(BOE	Nº	75,	de	28	de	marzo	de	
2001),	 que	 se	 define	 y	 regula	 la	 figura	 de	 Reserva	Marina.	 Posteriormente	mediante	 la	 Ley	
42/2007,	de	13	de	diciembre,	del	Patrimonio	Natural	y	de	la	Biodiversidad	(BOE	Nº	299,	de	14	
de	 diciembre	 de	 2007)	 se	 introduce	 la	 figura	 de	 Área	 Marina	 Protegida	 como	 una	 de	 las	
categorías	 de	 clasificación	 de	 espacios	 naturales	 protegidos.	 Finalmente	 en	 la	 actual	 Ley	
33/2015	de	21	de	septiembre	(BOE	Nº	227,	de	22	de	septiembre	de	2015),	por	la	que	se	modifica	
la	ley	anterior,	quedan	recogidas	las	medidas	relacionados	con	la	gestión	de	los	espacios	marinos	
protegidos,	concretando	las	competencias	de	la	Administración	General	del	Estado,	en	especial	
en	lo	relativo	a	la	gestión	del	medio	marino	y	la	conservación	de	la	biodiversidad	marina.		
A	pesar	de	que	actualmente	en	España	solo	sea	reconocida	una	AMP,	el	espacio	marino	de	
El	 Cachucho	 (BOE	Nº	295,	de	8	de	diciembre	de	2011),	 el	 resto	de	áreas	marinas	existentes	
responden	a	la	acepción	genérica	del	término	y	están	amparadas	bajo	figuras	de	protección	de	
ámbito	tanto	nacional	en	forma	de	“Reserva	Marina”	(RM),	así	como	otras	figuras	acordadas	en	
tratados	internacionales	(e.	g.	Red	Natura	2000	y	Reservas	de	la	Biosfera)	(Suárez-de	Vivero	et	
al.,	 2011).	 La	 variación	 entre	 una	 figura	 y	 otra,	 además	 de	 la	 legislación,	 es	 el	 objetivo	 de	
creación;	 pero	 la	 finalidad	 y	 la	 forma	 de	 conservar	 es	 la	 misma,	 resultando	 en	 casos	 más	
restrictiva	la	figura	de	Reserva	Marina	(Del	Burgo	Ramírez,	2009).	
España	 ha	 mostrado	 un	 progreso	 en	 materia	 de	 protección	 marina	 haber	 superado	 el	
objetivo	del	Convenio	sobre	 la	Diversidad	Biológica	(CBD)	de	aumentar	 la	cobertura	de	áreas	
marinas	protegidas	 (AMP)	al	10%	a	diferentes	escala	para	2020	en	aguas	costeras	y	marinas	
(Rodríguez-Rodríguez	et	al.,	2016).	La	detección	temprana	de	cambios	ecológicos	(o	la	falta	de	
cambio)	en	las	zonas	protegidas	es	imprescindible	para	permitir	que	la	información	biológica	se	
incorpore	 a	 las	 estrategias	 de	 manejo	 adaptativo,	 que	 a	 menudo	 se	 producen	 en	 escalas	
temporales	políticas	más	que	biológicas.	El	cambio	político	puede	ocurrir	tan	frecuentemente	
como	cada	3	-	4	años	(Coleman	et	al.,	2015).		
Varias	son	las	evidencias	teóricas	y	empíricas	sobre	la	capacidad	de	las	reservas	marinas	en	
el	 Mediterráneo	 de	 lograr	 revertir	 los	 impactos	 de	 las	 actividades	 pesqueras	 sobre	 las	
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poblaciones	y	ecosistemas	marinos,	mediante	el	incremento	de	la	abundancia	y/o	biomasa	de	
las	 especies	objetivo	 con	 respecto	 a	 zonas	desprotegidas,	 la	 recuperación	de	una	estructura	
poblacional	más	“natural”	del	conjunto	explotado	incrementando	la	proporción	de	individuos	
más	grandes/viejos,	el	aumento	de	la	fecundidad	de	estas	poblaciones	y	la	inducción	de	cambios	
en	la	estructura	de	las	comunidades,	principalmente	con	un	aumento	del	predominio	de	grandes	
especies	 depredadoras	 (Bell,	 1983;	 Dugan	 y	 Davis	 1993;	 Côté,	Mosqueira	 y	 Reynolds,	 2001;	
Roberts	et	al.,	2001;	Halpern,	2003;	Halpern	y	Warner,	2003;	Forcada,	2007;	Claudet	et	al.,	2008;	
García-Charton	et	al.,	2008;	Lester	et	al.	2009;	Babcock	et	al.,	2010;	Rudd,	2015).			
Además,	una	tendencia	creciente	en	la	abundancia	y	biomasa	de	especies	dentro	de	las	AMPs	
debido	 a	 las	 regulaciones	 pesqueras	 se	 traduce	 en	 unas	 tendencias	 al	 alza	 similares	 en	 los	
rendimientos	pesqueros	locales,	a	través	de	dos	mecanismos	principales	de	exportación	a	las	
áreas	circundantes	sin	protección.	La	exportación	de	huevos	y	larvas,	con	origen	en	la	AMP,	a	
los	caladeros	circundantes,	y	los	procesos	de	spill-over	o	emigración	neta	de	adultos	o	juveniles	
a	través	de	 los	 límites	de	 las	AMPs	(McClanahan	y	Mangi,	2000;	Gell	y	Roberts,	2003;	Russ	y	
Alcala,	2004;	Goñi	et	al.,	2008;	Forcada	et	al.,	2009;	Halpern,	Lester	y	Kellner,	2009;	Lester	et	al.,	
2009;	Stobart	et	al.,	2009;	Follesa	et	al.,	2011;	Bellier	et	al.,	2013).	Tal	es	su	importancia,	dado	
que	 los	procesos	de	spill-over	en	 las	AMPs	tienden	a	beneficiar	a	 las	pesquerías	 locales,	que	
incluso	Di	Lorenzo,	Claudet	y	Guidetti	 (2016)	enfatizan	en	 la	necesidad	de	distinción	entre	el	
“spill-over	ecológico”	que	abarca	todas	las	formas	de	emigración	neta	desde	la	AMP	y	el	“spill-
over	pesquero”,	abarcando	la	fracción	del	spill-over	que	puede	tener	un	impacto	más	directo	en	
el	rendimiento	y	 los	 ingresos	de	 la	pesca.	La	exportación	se	encuentra	 limitada	a	unos	pocos	
miles	de	metros	del	 límite	de	la	reserva	marina	como	máximo,	debido	en	mayor	medida	a	 la	
concentración	del	esfuerzo	pesquero	en	 las	 inmediaciones	de	 la	 reserva	 (Pérez-Ruzafa	et	al.,	
2008).	 La	 redistribución	 del	 esfuerzo	 tras	 la	 implementación	 de	 una	 AMP	 puede	 ser	 de	
importancia	crítica	para	alcanzar	los	objetivos	de	ordenación,	especialmente	cuando	el	esfuerzo	
pesquero	se	concentra	cerca	de	los	límites	de	la	reserva	fruto	de	la	exportación	de	biomasa,	ya	
que	produce	una	reducción	de	los	efectos	del	spillover	de	las	AMPs	al	intensificar	las	tasas	de	
captura	y	un	aumento	de	impactos	sobre	los	ecosistemas	circundantes	que	siguen	abiertos	a	la	
pesca	(Halpern,	Gaines	y	Warner,	2004;	Stelzenmüller	et	al.,	2008;	Forcada	et	al.,	2010;	Agardy,	
Di	Sciara	y	Christie,	2011;	McGowan	et	al.,	2018).	
A	pesar	de	los	múltiples	beneficios	de	las	AMPs,	el	concepto	de	reserva	presenta	también	
una	fuerte	oposición	por	parte	de	algunas	comunidades	locales	y	sus	pesquerías,	al	regular	una	
actividad	 considerada	 legítima.	 En	 muchas	 zonas	 del	 mundo,	 la	 identidad	 cultural	 de	 las	
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poblaciones	locales	está	íntimamente	ligada	a	los	usos	tradicionales	del	medio	marino	(Agardy	
et	al.,	2003).	Múltiples	pescadores	comerciales	se	consideraban	a	sí	mismos	como	el	grupo	con	
menos	beneficios	del	establecimiento	de	refugios	(Suman,	Shivlani	y	Milon,	1999).	Detrás	del	
gran	interés	puesto	sobre	las	AMPs	como	estratega	viable,	se	encuentra	la	preocupación	de	que	
los	esfuerzos	para	mejorar	la	biodiversidad	marina	puedan	afectar	negativamente	bienestar	de	
las	comunidades	costeras	dependientes	de	la	pesca,	a	una	minoría	de	pescadores	(Milon	et	al.,	
1997;	Mascia,	Claus	y	Naidoo,	2010).	
Varios	 estudios	 han	 demostrado	 como	 la	 respuesta	 de	 los	 ecosistemas	 marinos	 y	 más	
concretamente	de	las	comunidades	ícticas	a	la	protección	de	las	AMPs	depende	de	las	propias	
características	 de	 la	 reserva	 como	 el	 tamaño	 (total	 o	 de	 las	 distintas	 subzonas)	 y	 la	 edad	
(Forcada,	2007;	Claudet	et	al.,	2008;	Claudet	y	Guidetti,	2010;	Claudet	et	al.,	2010;	Vandeperre	
et	al.,	2011;	Rodríguez-Rodríguez,	2018),	además	de	otros	factores	como	la	heterogeneidad	de	
hábitat	 (Forcada	et	al.,	2010),	el	cumplimiento	de	 las	regulaciones	pesqueras	(Guidetti	et	al.,	
2008)	y	conectividad	o	distancia	entre	reservas	marinas	adyacentes	(Almany	et	al.,	2009),	entre	
otras	muchas	aún	desconocidas.	Edgar	et	al.	(2014)	llegaron	a	identificar	5	características	clave	
de	planificación	y	gestión	que	influyen	sobre	las	poblaciones,	sintetizado	a	las	condiciones	NEOLI	
(“No-take,	 Enforced,	Old,	 Large,	 Isolated”)	 que	 son	 compartidas	 por	 AMPs	 eficientes:	 pesca	
prohibida	 (reserva	 integral),	 cumplimiento	 de	 las	 regulaciones	 pesqueras,	 viejo	 (>10	 años),	
grande	(>100	km2)	y	aislado	(con	respecto	a	las	zonas	de	pesca	por	la	profundidad	o	barreras	de	
arena).		
Para	 que	 la	 implementación	 de	 un	 AMP	 sea	 eficaz	 como	 herramienta	 de	 gestión,	 es	
fundamental	poder	estimar	y	predecir	sus	efectos	(Smith	et	al.,	2014).	Uno	de	los	desafíos	del	
monitoreo	de	AMPs	es	que	los	efectos	de	la	protección	sobre	las	comunidades	ícticas	pueden	
ser	ocultados	por	 la	 variación	natural	 de	 los	 ecosistemas	 (Powella	et	al.,	2016).	Además,	 las	
fuerzas	naturales	que	impulsan	la	variación	espacial	y	temporal	en	la	estructura	del	poblamiento	
pueden	 ser	 tanto	 físicas	 (complejidad	 del	 hábitat,	 temperatura	 y	 salinidad)	 como	 biológicas	
(reclutamiento,	depredación,	disponibilidad	de	presas,	etc.)	a	muchas	escalas	(Storero,	Narvarte	
y	González,	2013;	Smith	et	al.,	2014).	Por	lo	tanto,	el	problema	está	en	determinar	la	importancia	
relativa	 de	 tales	 procesos	 para	 influir	 en	 las	 características	 de	 la	 estructura	 de	 la	 población	
(García-Charton	y	Pérez-Ruzafa,	1998).		
Identificar	 las	 escalas	 de	 variación	 espacial	 y	 temporal	 relevantes	 para	 los	 patrones	 de	
distribución	 y	 abundancia	 de	 las	 especies	 es	 un	 primer	 paso	 en	 el	 proceso	 de	 entender	 las	
fuerzas	que	gobiernan	la	estructura	de	la	comunidad	(Underwood	et	al.,	2000).	Varios	estudios	
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han	 tratado	 de	 examinar	 la	 variabilidad	 espacio-temporal	 de	 las	 poblaciones	 marinas	
(Huntington	et	al.,	2010;	Jörgensen,	Martin	y	Burt,	2015;	Julius,	Ngoile	y	Mfilinge,	2016).	Buena	
muestra	de	ello	son	estudios	como	los	de	García-Charton	y	Pérez-Ruzafa	(2001)	que		señalaron	
la	 importancia	de	 la	estructura	del	hábitat	 como	uno	de	 los	 factores	a	 tener	en	cuenta	para	
explicar	la	variabilidad	espacial	a	pequeña	escala	de	los	ensamblajes	de	peces	del	Mediterráneo.	
Por	 otro	 lado,	 como	 indican	 Bijoux	 et	 al.	 (2013),	 la	 variación	 temporal	 a	 corto	 plazo	 en	 los	
conjuntos	de	peces	debido	a	factores	como	la	hora	del	día,	el	estado	de	 las	mareas	o	 la	fase	
lunar	también	puede	afectar	al	resultado	de	los	estudios	de	seguimiento	(citado	en	Powella	et	
al.,	2016).	
Debido	a	que	las	estimaciones	de	cambios	en	la	abundancia,	el	tamaño	medio	o	la	diversidad	
de	 las	 especies	 objetivo	 atribuibles	 a	 la	 protección	 dentro	 de	 las	 AMPs	 son	 propensas	 a	
confundirse	por	la	variabilidad	natural	en	procesos	como	la	mortalidad	natural,	la	migración,	la	
supervivencia	de	huevos	y	larvas	y	el	reclutamiento	(García-Charton	et	al.,	2000),	se	debe	tener	
en	 consideración	 esta	 variabilidad	 inherente	 en	 un	 sistema	 durante	 el	 diseño	 del	muestreo	
(Harborne	et	al.,	2008).	Los	 intentos	de	detectar,	explicar	y	predecir	 los	efectos	de	 las	AMPs	
deben	basarse	en	diseños	del	muestreo	que	tengan	en	consideración	esta	variabilidad	inherente	
en	un	sistema	(Harborne	et	al.,	2008)	incorporando	una	replicación	a	nivel	espacial	y	temporal,	
además	de	aplicar	pruebas	estadísticas	que	consigan	discernir	la	influencia	de	la	gestión	(García-
Charton	et	al.,	2000).	Además,	 se	debe	considerar	 la	necesidad	de	estudiar	 los	efectos	de	 la	
protección	a	escala	espacial	pequeña,	para	poder	llegar	a	integrar	toda	la	variabilidad	existente	
en	las	áreas	estudiadas	y	emplear	áreas	control	(en	las	que	no	hay	prohibiciones	ni	limitaciones	
en	la	pesca)	que	presenten	hábitats	con	un	grado	similar	de	complejidad	que	los	de	las	Áreas	
Marinas	Protegidas	(Forcada,	2007).	De	este	modo,	la	medida	en	que	la	abundancia	varía	en	el	
tiempo	y	el	espacio	a	diferentes	escala	proporciona	un	contexto	de	la	variación	natural	con	la	
que	comparar	cualquier	efecto	medido	de	las	reservas	marinas.	
Se	debe	tener	en	cuenta	que	los	efectos	de	la	protección	afectan	de	distinta	forma	a	especies	
con	diferente	ciclo	biológico	y	 rasgos	ecológicos,	dependiendo	en	mayor	medida	de	su	valor	
comercial,	tamaño	máximo,	preferencia	de	hábitat	(i.	e.	tipo	de	hábitat	y	rango	de	profundidad)	
y	comportamiento	territorial	(Claudet	et	al.,	2010).	De	forma	que	las	especies	objetivo	de	las	
pesquerías	responden	generalmente	a	la	protección	de	forma	positiva	en	comparación	con	las	
especies	 no	 objetivo	 que	 suelen	mostrar	 tendencias	 semejantes	 a	 las	 zonas	 sin	 protección,	
exceptuando	a	los	individuos	de	gran	tamaño	que	pueden	experimentar	una	elevada	mortalidad	
por	 captura	 fortuita	 (Bayle,	 1999;	 Côté,	 Mosqueira	 y	 Reynolds,	 2001;	 Claudet	 et	 al.,	 2006;	
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Forcada,	2007;	Guidetti	y	Sala,	2007;	Di	Franco	et	al.,	2009).	Para	esclarecer	de	que	manera	los	
impactos	antropogénicos	se	acumulan	e	interactúan	para	afectar	a	los	ecosistemas	marinos,	se	
hace	 necesario	 avanzar	 hacia	 un	 análisis	 que	 implique	 evaluaciones	 a	 múltiples	 escalas	
específicas,	para	comprender	y	evidenciar	tanto	el	efecto	de	protección	ejercido	por	las	reservas	
marinas,	como	desentrañar	que	factores	y	variables	afectan	a	la	dinámica	del	efecto	reserva	y	
prever	de	este	modo	la	situación	expuesta	en	busca	de	identificar	 las	necesidades	futuras	de	
conservación.	
Descrito	 como	 un	 importante	 “hotspot”	 de	 biodiversidad	 marina,	 el	 mar	 Mediterráneo	
alberga	 aproximadamente	 17.000	 especies	 marinas	 descritas,	 con	 múltiples	 endemismos	 y	
aportando	 entorno	 al	 7	 %	 a	 la	 biodiversidad	marina	mundial.	 Sus	 costas	 soportan	 una	 alta	
densidad	de	habitantes,	 y	 es	uno	de	 los	principales	destinos	 turísticos	del	mundo	 (Bianchi	 y	
Morri,	2000;	Coll	et	al.,	2010).	En	el	mar	Mediterráneo,	al	igual	que	en	el	resto	de	los	ecosistemas	
costeros	del	mundo,	las	AMP	se	han	convertido	en	la	principal	herramienta	para	la	conservación	
in	situ	de	los	hábitats	y	 las	poblaciones	marinas	ante	una	situación	de	aumento	de	presiones	
antrópicas	 (Coll	et	al.,	2012),	además	de	ser	designadas	 la	mayoría	en	zonas	costeras	donde	
abundan	 los	 fondos	 marinos	 con	 afloramientos	 rocosos,	 los	 cuáles	 se	 encuentran	
experimentando	cambios	potenciales	en	sus	comunidades	biológicas	en	forma	de	variaciones	
de	régimen	que	podrían	ser	duraderos	o	incluso	irreversibles	(Sala	et	al.,	2012;	Fraschetti	et	al.,	
2013).	Además	de	su	evidente	importancia	ecológica	para	el	funcionamiento	de	los	ecosistemas	
litorales	o	incluso	como	elementos	valiosos	de	la	biodiversidad	costera,	las	comunidades	ícticas	
litorales	 de	 hábitat	 rocoso	 del	Mediterráneo	 presentan	 un	 valor	 intrínseco	 como	 fuente	 de	
ingresos	económicos	para	las	localidades	costeras	y	un	valor	derivado	de	su	potencial	para	ser	
utilizados	 como	 indicadores	 biológicos	 de	 impactos	 ambientales	 (García-Charton	 y	 Pérez-
Ruzafa,	2001,	Lloret	et	al.,	2008a).	Así,	debido	tanto	a	la	elevada	biodiversidad	y	altos	niveles	de	
endemismo	 de	 las	 poblaciones	 asociadas	 a	 los	 fondos	 rocosos	 convirtiéndose	 en	 el	 hábitat	
protegido	más	común	dentro	de	las	AMPs	en	el	Mar	Mediterráneo	(Boero	et	al.,	2005),	como	a	
los	impactos	a	los	que	se	ven	sujetos	por	parte	de	grandes	centros	de	población	y	desarrollos	
costeros	 (Gladstone,	 2007),	 la	 atención	 de	 varios	 estudios	 se	 ha	 centrado	 en	 el	 efecto	 de	
protección	de	las	reservas	marinas	sobre	las	comunidades	ícticas	de	fondo	rocoso	(Bell,	1983;	
García-Rubies	y	Zabala,	1990;	Reñones	et	al.,	1997;	García-Charton	y	Pérez-Ruzafa,	1998;	García-
Charton	et	al.,	2004;	Guidetti	et	al.,	2004;	Di	Franco	et	al.,	2009;	Pierpaolo	et	al.,	2013;	Sahyoun	
et	al.,	2013;	Coleman	et	al.,	2015).	La	mayoría	de	los	estudios	de	evaluación	del	"efecto	reserva"	
en	 la	 cuenca	mediterránea	 se	 llevaron	a	 cabo	 teniendo	en	 cuenta	 los	 ensamblajes	de	peces	
asociados	a	sustratos	duros	debido	tanto	a	que	los	fondos	rocosos	son	el	hábitat	protegido	más	
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común	 dentro	 de	 las	 AMPs	 en	 el	 Mar	 Mediterráneo	 como	 a	 que	 las	 comunidades	 ícticas	
asociadas	responden	más	claramente	que	otros	a	la	protección	contra	la	pesca	(Sahyoun	et	al.,	
2013).	
Dentro	de	la	región	del	Mediterráneo	occidental,	localizamos	el	sector	de	la	isla	de	Mallorca	
perteneciente	 al	 conjunto	 Balear,	 donde	 las	 reservas	 marinas	 han	 demostrado	 ser	 un	
instrumento	eficaz	de	conservación	de	los	recursos	pesqueros	y	de	ayuda	a	la	pesca	profesional	
de	artes	menores	(Gómez	González,	2015).	Actualmente	las	Baleares	disponen	de	ocho	reservas	
marinas,	cuyo	conjunto	supone	una	superficie	total	de	58.000	ha	de	espacio	marino	protegido	
mediante	 esta	 figura	 (GOIB,	 2017),	 destacando	 la	 Reserva	Marina	 de	 la	 Isla	 del	 Toro	 por	 su	
eficiencia	como	refugio	y	que	la	sitúan	como	una	de	las	que	presentan	mayor	biomasa	media	en	
el	contexto	del	Mediterráneo	occidental	así	como	representar	un	“hotspot”	determinado	por	
las	características	del	medio	físico	(Morey	et	al.,	2016).	
Paralelamente	bajo	 la	misma	 región,	el	 sector	de	Alicante,	perteneciente	a	 la	Comunidad	
Valenciana	la	cual	presenta	un	total	de	4	reservas	marinas	cuyo	conjunto	supone	una	superficie	
total	de	~	7.000	ha	de	espacio	marino	protegido	mediante	esta	figura	(Claudet	et	al.,	2008;	DOGV	
Nº	5373,	de	24	de	octubre	de	2006),	destaca	por	la	presencia	de	la	Reserva	Marina	de	la	Isla	de	
Tabarca	como	la	primera	reserva	marina	de	interés	pesquero	en	España	y	por	tanto	con	mayor	
experiencia	 en	 el	 ámbito	 de	 protección,	 hasta	 ser	 reconocido	 por	 diversas	 entidades	 tanto	
nacionales	como	internacionales	como	ejemplo	de	protección	y	gestión	de	los	recursos	marinos,	
y	aplicable	a	los	países	mediterráneos	gestores	y	científicos	de	otras	áreas	marinas	protegidas	
(Ramos,	2012).	
			En	 definitiva	 ambas	 reservas	 marinas	 representan	 puntos	 con	 recursos	 valiosos	
respondiendo	 ante	 sectores	 importantes	 de	 la	 sociedad.	 Además	 del	 sector	 pesquero	 como	
principal	fuente	económica,	los	beneficios	del	ecosistema	se	convierten	a	su	vez	en	un	atractivo	
para	el	turismo	y	objeto	de	una	importante	actividad	de	buceo	recreativo	al	albergar	especies	
valiosas	para	los	visitantes,	consolidando	a	las	reservas	marinas	como	un	importante	referente	
para	la	actividad	económica	del	buceo,	con	más	de	25.000	inmersiones	anuales	(Samy,	Sánchez-
Lizaso	y	Forcada,	2011;	Gómez	González,	2015).	Incluso,	el	turismo	se	convierte	en	un	factor	que	
modifica	las	prácticas	de	pesca	y	las	especies	objetivo	en	función	de	la	demanda	del	sector	de	la	
restauración	(Gómez	et	al.,	2006).	Sin	embargo,	al	no	controlar	la	subsecuente	sobrefrecuencia,	
se	puede	producir	una	degradación	y	algunos	de	los	efectos	de	MPA	se	pueden	invertir	(García-
Charton	 et	 al.,	 2008;	 Leenhardt	 et	 al.,	 2015).	 La	 regulación	 de	 toda	 actividad	 extractiva	 y	
recreativa	mediante	el	sistema	de	gestión	y	conservación	de	las	reservas	marinas	depende	de	
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un	seguimiento	científico	impulsado	para	el	reconocimiento	de	la	evolución	de	los	ecosistemas	
protegidos.	La	importancia	por	tanto	de	las	AMPs	radica	en	su	capacidad	para	generar	un	efecto	
reserva	 sobre	 las	 comunidades	 y	 hábitats,	 estableciendo	 un	 refugio	 espacial	 directo	 y	
permanente	 tanto	 al	 stock	 explotable	 de	 las	 poblaciones	 marinas	 como	 a	 los	 recursos	 no	
explotables,	a	través	de	la	regulación	de	toda	actividad	extractiva	y	recreativa.	
			Bajo	este	pretexto,	el	presente	estudio	tiene	por	objetivo	principal	evaluar	la	eficiencia	del	
efecto	reserva	sobre	la	comunidad	íctica	asociada	a	los	fondos	rocosos	litorales,	en	términos	de	
número	de	especies,	diversidad	y	abundancia,	de	 las	Reservas	Marinas	de	 la	 Isla	de	Tabarca	
(Alicante)	y	de	la	Isla	del	Toro	(Mallorca)	y	la	El	estudio	de	la	variabilidad	del	poblamiento	íctico	
a	 diferentes	 escalas	 espaciales	 fue	 acompañado	 con	 la	 incorporación	 de	 una	 replicación	
temporal,	 para	discernir	 entre	 la	 variabilidad	producida	por	 los	 efectos	de	protección	 con	 la	
variabilidad	 introducida	 por	 otras	 fuente	 de	 variación	 espacio	 -	 temporales.	 La	 hipótesis	
esperada	a	través	de	esta	evaluación	señala	un	aumento	de	la	abundancia	de	las	poblaciones	
ícticas	 dentro	 de	 las	 reservas	 marinas	 con	 respecto	 a	 las	 zonas	 sin	 protección,	 como	
consecuencia	directa	del	efecto	reserva	frente	a	la	explotación	pesquera.	
	
 
	
 
2 . 1 . 1 .  Á R E A  D E  E S T U D I O  
			La	 región	 de	 estudio	 abarca	 dos	 sectores	 ubicados	 en	 el	 Mediterráneo	 occidental,	
concretamente,	la	provincia	de	Alicante	en	el	SE	Ibérico	y	la	isla	de	Mallorca	en	frente	a	la	costa	
oriental	de	la	península	ibérica	(figura	1).	El	enfoque	a	una	región	concreta	del	mundo,	permite	
eliminar	 fuentes	de	 variación	 (por	ejemplo,	debido	a	 la	biogeografía	o	 al	 clima)	que	pueden	
limitar	 la	detección	de	 la	 función	de	 rasgos	ecológicos	 (Claudet	et	al.,	 2010).	 En	 cada	 sector	
costero,	se	seleccionaron	una	área	marina	protegida	(AMP)	y	una	zona	control	(sin	protección)	
para	 testar	 el	 efecto	 reserva.	 Dichas	 zonas	 control,	 se	 escogieron	 en	 base	 a	 unos	 fondos	
semejantes	a	las	reservas	marinas	en	lo	que	se	refiere	a	fondos	con	afloramientos	rocosos	junto	
a	 parches	 de	 pradera	 de	 Posidonia	 oceanica	 (L.)	 Delile,	 1813.	 Concretamente	 las	 4	 zonas	
estudiadas	fueron:	
·	Áreas	marinas	protegidas	(figura	1):	Reserva	Marina	de	la	Isla	de	Tabarca	(Alicante) y Reserva	
Marina	de	la	Isla	del	Toro	(Mallorca)	
M A T E R I A L  Y  M É T O D O S2
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·	Dos	zonas	control	(figura	1):	Cabo	Huertas	(Alicante)	y	Punta	d’es	Carregador	(Mallorca)	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
·	Reserva	Marina	de	la	Isla	de	Tabarca	(Área	Marina	Protegida)	
			El	 archipiélago	de	Tabarca	 se	 sitúa	 a	dos	millas	 y	media	 al	 sureste	del	 Cabo	de	 Santa	Pola	
(Alicante,	España)	(figura	1).	Consta	de	una	isla	principal,	llamada	Isla	Plana	o	de	Nueva	Tabarca,	
algunos	islotes	(La	Cantera,	La	Galera,	La	Nao)	y	numerosos	escollos	(Escull	Negre,	Escull	Roig,	
La	Naueta,	La	Sabata,	Cap	de	Moro,	entre	otros),	siendo	el	perímetro	costero	de	unos	4.5	Km	
(Bayle,	1999).	
			Los	fondos	muestran	abundantes	afloramientos	rocosos	donde	se	asientan	biocenosis	de	algas	
fotófilas	 con	 Padina	 pavonica,	 Jania	 Rubens	 y	 Halopteris	 scoparia;	 y	 esciáfilas	 con	 Flavelia	
petiolata	 y	 Peyssonelia	 squamaria	 (Ramos,	 1985).	Además,	 comunidades	 de	 praderas	 de	 P.	
oceanica	se	extienden	a	lo	largo	de	toda	la	reserva	favorecidas	por	la	batimetría	suave	de	los	
alrededores	de	la	isla	así	como	de	la	alta	transparencia	de	las	aguas,	con	un	desarrollo	mayor	
entre	los	5	-	10	m	(1074	haces/m2	y	77.5	%	de	cobertura),	y	con	una	producción	primaria	que	se	
encuentra	entre	 las	más	altas	del	Mediterráneo	(2452	g.	PS/m2⋅año,	a	 -	4	metros)	 (Sánchez-
Lizaso,	1993).	La	Reserva	Marina	de	la	Isla	de	Tabarca	fue	declarada	mediante	las	Ordenes	de	4	
de	abril	de	1986	del	Ministerio	de	Agricultura,	Pesca	y	Alimentación	(BOE	Nº	112,	de	10	de	mayo	
de	1986),	y	de	la	Conselleria	d'Agricultura	i	Pesca	de	la	Generalitat	Valenciana	(DOGV	Nº	397,	de	
Figura	1.	Localización	geográfica	de	las	áreas	marinas	protegidas	(Reserva	Marina	de	 la	Isla	de	
Tabarca,	Alicante;	Reserva	Marina	de	la	Isla	del	Toro,	Mallorca)	y	las	zonas	control	(Cabo	Huertas,	
Alicante;		Punta	d’es	Carregador,	Mallorca).	
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27	 de	 junio	 de	 1986),	 presentando	 una	 gestión	 compartida	 entre	 las	 aguas	 interiores	
(autonómica)	y	exteriores	(nacional).	Además	de	la	figura	de	protección	de	Reserva	Marina,	la	
Isla	de	Tabarca	se	encuentra	designada	como	Reserva	Natural	Marina	Isla	de	Tabarca	(espacio	
natural	protegido)	y	dentro	de	la	Red	Natura	2000,	Tabarca,	LIC:	ES5213024	(López-Ornat	et	al.,	
2014).	La	reserva	presenta	una	superficie	total	de	1400	ha	protegidas	y	un	diseño	espacial	que	
incluye	una	zonificación	espacial	de	usos	o	actividades	dentro	de	la	reserva	(tabla	1),	que	derivó	
en	el	 establecimiento	de	 tres	 subáreas	 sujetas	 a	distinto	nivel	 de	protección	 (Ramos,	 1985):	
reserva	 integral	 (I)	 con	 aproximadamente	 100	 ha,	 donde	 solo	 se	 permite	 el	 seguimiento	
científico;	subárea	de	amortiguación	(II)	con	unas	630	ha,	como	zona	de	protección	de	la	reserva	
integral	y	de	acceso	restringido,	principalmente	dirigida	a	la	gestión	de	los	recursos	pesqueros;	
y	subárea	periférica	(III)	con	aproximadamente	670	ha,	como	zona	de	acceso	libre,	a	la	gestión	
de	los	recursos	pesqueros	y	turísticos	(figura	2).	
·	Reserva	Marina	de	la	Isla	del	Toro	(Área	Marina	Protegida)	
			La	reserva	marina	se	localiza	al	suroeste	de	la	isla	de	Mallorca	(Islas	Baleares,	España),	en	el	
sector	litoral	del	término	municipal	de	Calvià	(figura	1)	y	comprende	una	extensión	de	tierra	que	
ingresa	en	el	mar,	entre	 las	aguas	de	Es	Clot	des	Moro	y	Cala	Refeubetx	hasta	 finalizar	en	 la	
Punta	de	El	Toro	a	 la	cual	 le	preceden	una	serie	de	islotes,	concretamente	la	de	Es	Pans,	Ses	
Barbines,	isla	del	Toretó	y	la	última	por	la	que	recibe	el	nombre	la	reserva,	la	isla	del	Toro.		
			Los	fondos	marinos	conciben	comunidades	bentónicas	infralitorales	y	del	circalitoral	superior	
del	Mediterráneo	debido	a	la	existencia	de	fondos	detríticos,	rocosos	y	praderas	de	P.	oceanica,	
acompañado	de	una	amplia	gama	de	profundidades	(entre	0	-	50	m)	con	un	perfil	batimétrico	
abrupto	(Moranta,	Reviriego	y	Coll,	1997).	Ya	a	mediados	de	la	década	de	los	90,	a	través	de	un	
primer	estudio	llevado	a	cabo	por	Reviriego,	Moranta	y	Coll	(1996)	en	el	área	de	la	Isla	del	Toro,	
se	 puso	 de	manifiesto	 la	 elevada	 diversidad	 de	 comunidades	 bióticas	 y	 paisajes	 submarinos	
adecuados	 para	 el	 establecimiento	 de	 una	 reserva	marina.	 Un	 año	 después	 a	manos	 de	 los	
mismos	autores	se	publica	un	completo	estudio	de	 la	comunidad	 íctica	de	 la	zona	(Moranta,	
Reviriego	y	Coll,	1997).	No	es	hasta	casi	una	década	después	que	la	RM	del	Toro	es	declarada	a	
través	del	Orden	de	la	Consejera	de	Agricultura	y	Pesca	de	28	de	mayo	de	2004	(BOIB	Nº	78,	de	
3	 de	 junio	 de	 2004),	 gestionándose	 en	 exclusiva	 por	 la	 comunidad	 autónoma	 de	 las	 Islas	
Baleares.	Posee	una	superficie	de	136	ha	de	protección	y	un	diseño	espacial	sin	zonificación	de	
usos,	 limitado	a	una	 sola	área	parcialmente	protegida	que	constituye	el	 conjunto	 total	de	 la	
reserva	(tabla	1).	
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RM	 Año	de	declaración	
Legislación	/	
Gestión	 Superficie	total	RM		(ha)	 Zonación	
Servicio		
vigilancia	
Isla	de	
Tabarca	
1986	
Autonómica	(1)	
(Aguas	interiores)	
1400	ha	
670	ha	
(Subárea	periférica)	
1986	-	actual	
630	ha	
(Subárea	de	amortiguación)	
Nacional	(2)	
(Aguas	exteriores)	 100	ha	(reserva	integral)	
	
Isla	del	
Toro	
	
2004	
	
Autonómica	(3)	
	
136	ha 
	
-	
	
2008	-	2011	
2017	-	actual	
	
	
	
·	Cabo	Huertas	(Zona	Control)	
			Cabo	situado	al	este	de	Alicante	(España),	limitado	al	oeste	por	la	playa	de	La	Albufereta	y	al	
norte	con	la	playa	de	San	Juan	(figura	1).	Se	trata	de	una	pequeña	elevación	que,	con	una	altitud	
de	algo	más	de	70	m,	se	pone	en	contacto	directo	con	el	mar	(Alfaro	et	al.,	2008)	a	través	de	una	
extensa	plataforma	de	abrasión	con	un	escalón	final	que	da	lugar	a	fondos	de	una	pendiente	
suave	con	abundantes	afloramientos	rocosos	rodeados	por	praderas	de	P.	oceanica	y	zonas	de	
arena.		
·	Punta	d’es	Carregador	(Zona	Control)		
			Pequeña	península	de	rocas	situada	al	suroeste	de	la	isla	de	Mallorca	(Islas	Baleares,	España),	
en	el	margen	oriental	de	la	bahía	de	Palma	y	perteneciente	al	término	municipal	de	Calvià	(figura	
1).	 Los	 fondos	 albergan	 extensas	 praderas	 de	P.	 oceanica	 junto	 a	 fondos	 con	 afloramientos	
rocosos	de	grandes	cantos	rodados	y	angulosos,	en	las	que	se	desarrollan	comunidades	algares	
entre	 las	 que	 se	 encuentran	Acetabularia	 spp.,	 Codium	 spp.,	 Cladophora	 spp.	o	 Padina	 spp.	
(Bosch	y	Sastre,	1976),	además	de	zonas	de	arena	y	fondos	detríticos	costeros.	
Conselleria	de	Medio	Ambiente,	
Agricultura	y	Pesca	del		
Gobierno	de	las	Islas	Baleares	
Conselleria	de	de	Agricultura,	Medio	
Ambiente,	Cambio	Climático	y	Desarrollo	
Rural	de	la	Generalitat	Valenciana	
Secretaría	General	de	Pesca	del	
Ministerio	de	Agricultura,	Pesca,	
Alimentación	y	Medio	Ambiente	
	
				(1)	
	
(2)	
	
		(3)	
Tabla	1.	Características	principales	de	las	Reservas	Marinas	de	la	la	Isla	de	Tabarca	y	la	Isla	del	Toro	(RM:	Reserva	
Marina,	RI:	Reserva	Integral)	(Ramos,	1985;	BOE	Nº	112,	de	10	de	mayo	de	1986;	DOGV	Nº	397,	de	27	de	junio	de	
1986;	BOIB	Nº	78,	de	3	de	junio	de	2004;	BOIB	Nº	65,	de	13	de	mayo	de	2008;	Ramos,	2012;	Coll	Montserra,	2013).	
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2 . 1 . 2 .  R E G U L A C I O N E S  E N  L A S  R E S E R V A S  M A R I N A S  
			En	 ambas	 reservas	 marinas	 se	 determinaron	 y	 regularon	 tanto	 las	 modalidades	 como	 los	
períodos	 de	 pesca	 permitidos,	 así	 como	 actividades	 recreativas	 y	 científicas	 (tabla	 2).	 Con	
respecto	a	la	actividad	pesquera,	los	artes	mayores	(cerco	y	arrastre)	se	encuentran	prohibidos	
en	ambas	reservas.	Las	restricciones	más	significativas	en	la	Isla	del	Toro	son	la	prohibición	de	
los	artes	del	 trasmallo	y	palangres,	 la	pesca	submarina.	Otras	restricciones	basadas	en	vedas	
temporales,	afectan	a	modalidades	de	pesca	de	artes	menores	y	recreativas	(tabla	2).	En	el	caso	
de	la	RM	de	Tabarca,	las	restricciones	más	importantes	van	desde	la	prohibición	de	la	pesca	de	
palangre	y	submarina	al	igual	que	en	la	RM	del	Toro,	hasta	la	prohibición	de	pesca	recreativa	en	
toda	la	reserva	(permitida	en	la	RM	del	Toro)	(tabla	2).	Otras	restricciones	vienen	marcadas	por	
la	zonación	espacial	de	la	reserva,	permitiendo	el	baño	y	buceo	en	apnea	tan	solo	en	las	zonas	
III	-	a	y	III	-	b,	y	el	fondeo	solo	en	la	zona	III	-	b	(III:	subárea	periférica)	(figura	2).	
Figura	2.	Localización	geográfica	(a:	Cabo	Huertas,	b:	Isla	de	Tabarca,	c:	Punta	d’es	Carregador,	d:	Isla	
del	Toro)	en	 relación	al	diseño	muestral	de	 las	 zonas	estudiadas	 con	sus	respectivas	 localidades	y	
tiempos	de	muestreo	(T1:	febrero,	T2:	marzo,	L1:	localidad	1,	L2:	localidad	2).	Se	indican	los	límites	
de	las	reservas	marinas	y	la	zonación	en	el	caso	de	la	Isla	de	Tabarca	(I:	reserva	integral,	II:	área	de	
amortiguación,	III:	área	periférica;	Modificado	de	Forcada,	2007)	
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	 I s l a 	 d e 	 T a b a r c a 	 I s l a 	 d e l 	 T o r o 	
Actividades	 RM	 RI	 RM	
Artes	mayores	(1)	 x x x 
Artes	menores	(2)	 ✓ x	 ✓ 
Pesca	recreativa	(3)	 x	 x ✓* 
Pesca	submarina	 x x x 
Baño	y	buceo	recreativo	 ✓**	 x	 ✓ 
Buceo	autónomo	(4)	 ✓	 x	 ✓ 
Fondeo	 					✓***	 x	 ✓ 
Científica	 ✓	 ✓	 ✓	
	
	 	 	 	 	
	
	
	
	
	 																																																																																																																													
	
	
	
	
	
2 . 2 .  C A R A C T E R Í S T I C A S  F Í S I C A S  
			Los	dos	sectores	estudiados	del	Mediterráneo	occidental	forman	parte	del	sistema	montañoso	
de	 la	 Cordillera	Bética	 (Colombo,	 2007).	 En	 el	 caso	de	Mallorca,	 configura	 junto	 al	 resto	del	
archipiélago	la	parte	emergida	del	Promontorio	Balear,	un	umbral	submarino	que	constituye	la	
(1)		Cerco	y	arrastre						 (4)		Autorización	necesaria						*	Permitido	desde	tierra	y	embarcación	/	Prohibida	desde	islotes	
(2)		·		Isla	del	Toro:	artes	de	parada	(moruna	o	solta),	potera	(periodo	limitado:	01/octubre	-	30/abril),	pesca	profesional											
al	curricán	de	superficie	y	fondo	(periodo	limitado:	01/octubre	-	30/abril)										
					·		Isla	de	Tabarca:	pesca	profesional	con	moruna	gruesa	(aguas	exteriores),	pesca	profesional	con	moruna	chirretera	
(aguas	interiores),	pesca	profesional	con	curricán	de	superficie	(aguas	exteriores)	y	pesca	profesional	con	aparejos	de	
anzuelo	(chambel,	caña,	curricán)	(aguas	interiores)	
(3)	 	 Isla	del	Toro:	 caña	de	carrete	y/o	corcho	(periodo	limitado	en	 tierra:	01/octubre	-	31/marzo);	volantín	desde	
embarcación	(periodo	limitado:	01/enero	-	31/marzo)	y	potera	(periodo	limitado:		01/octubre	-	31/marzo)	
**	Permitido	en	las	zonas	de	III-a	y	III-b	(subárea	periférica)																																*** Permitido	en	la	zona	III-b	(subárea	periférica)	
Tabla	2.	Regulación	de	actividades	en	las	reservas	marinas	de	la	Isla	de	Tabarca	y	la	Isla	del	Toro	(RM:	Reserva	
Marina,	RI:	Reserva	Integral).	(✓):	permitido;	(	x	)	prohibido	(BOIB	Nº	78,	de	3	de	junio	de	2004;	BOE	Nº	112,	de	
10	de	mayo	de	1986).	
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prolongación	 hacia	 el	 NE	 de	 la	 Cordillera	 Bética,	 concretamente	 del	 dominio	 Subbético	
(Gelabert,	 1997;	 López	 et	 al.,	 2010;	 Álvarez	 et	 al.,	 2015).	 Mientras	 que	 en	 Alicante,	 están	
ampliamente	 representadas	 la	unidades	geológicas	de	 las	Zonas	Externas,	especialmente	del	
Prebético	que	ocupa	más	de	la	mitad	de	la	provincia	de	Alicante	(Estévez	et	al.,	2004).	
			Las	 zonas	 estudiadas	 de	 Mallorca,	 se	 localizan	 en	 un	 sector	 litoral	 donde	 se	 alternan	 los	
acantilados	rocosos	costeros	de	poca	altura	con	pequeñas	calas	rocosas.	El	perfil	litoral	de	dicho	
sector	presenta	formas	de	relieve	acusadas	y	suaves	(IGME,	2018),	destacando	la	formación	de	
área	de	la	Isla	del	Toro	con	unos	fondos	en	su	mayor	parte	de	perfil	abrupto	y	fuerte	pendiente	
(Reviriego,	Moranta,	y	Coll,	1996).	La	ausencia	de	ríos	en	la	 isla	genera	una	configuración	del	
litoral	costero	con	escasos	aportes	terrestres,	únicamente	a	través	de	los	torrentes	estacionales	
donde	solo	se	consiguen	aportar	la	fracción	sedimentaria	fina	debido	a	la	orografía	general	de	
la	isla	con	poca	pendiente	(a	excepción	de	la	costa	norte	de	Mallorca).	Esto	da	origen	a	aguas	de	
un	 carácter	 marcadamente	 oligotrófico	 y	 elevada	 transparencia,	 aspecto	 que	 determina	 la	
elevada	profundidad	que	alcanzan	las	praderas	de	P.	oceanica	en	esta	región	(37	m),	la	máxima	
registrada	en	todo	el	territorio	nacional	(Álvarez	et	al.,	2015).		
			El	 sector	de	Alicante	presenta	una	morfología	costera	muy	variada,	 sucediéndose	 las	áreas	
rocosas	 acantiladas	 y	 bajas,	 con	 las	 zonas	 de	 depósitos	 que	 constituyen	 dunas	 y	 playas	
(Martínez,	Marín	 y	Ramírez,	 1992).	 El	 perfil	 litoral	 se	distingue	por	 la	presencia	de	 la	 isla	de	
Tabarca,	 cuyo	 relieve	 actual	 viene	 configurado	 por	 el	 funcionamiento	 de	 fallas	 y	 accidentes	
tectónicos	durante	el	Cuatenario	(Marco	Molina,	2012).	Actualmente,	presenta	una	costa	donde	
predominan	los	pequeños	acantilados	(de	2	a	3	m),	con	fondos	de	abundantes	afloramientos	
rocosos	resultado	de	la	actuación	de	procesos	erosivos,	principalmente	costeros	(Tent-Manclus,	
2016).	 El	 perfil	 batimétrico	 sigue	 en	 cierta	medida	 la	 topografía	 costera,	 con	 una	 pendiente	
suave	en	 la	 zonas	de	 la	 Isla	de	Tabarca	 (Auerheimer,	1983).	 La	naturaleza	oligotrófica	de	 las	
aguas	también	caracteriza	al	sector	del	sureste	Ibérico	(Romero	et	al.,	1998)	al	presentar	bajas	
concentraciones	de	nutrientes	ya	que	tan	sólo	pequeñas	descargas	de	agua	dulce	causadas	por	
tormentas	de	lluvia	episódicas	fluyen	a	través	de	ríos	que	de	otro	modo	permanecerían	secos	y	
también	porque	la	mezcla	por	el	viento,	las	mareas	y	los	afloramientos	son	débiles	o	inexistentes	
(Lloret	 et	 al.,	 2004).	 En	 consecuencia,	 la	 elevada	 transparencia	 de	 las	 aguas	 permite	 a	 las	
praderas	de	P.	oceanica	de	este	sector	alcanzar	profundidades	de	hasta	33	m	(Sánchez-Lizaso,	
1993).	
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			Con	respecto	a	la	composición	litológica	de	las	rocas,	dentro	del	sector	de	Mallorca	afloran	por	
un	lado	depósitos	eólicos	del	Tortoniense	-	Messiniense	(post	-	alpino)	en	el	área	del	Toro	(López,	
2000;	 López	et	al.,	 2010),	 	 y	 fragmentos	de	 rocas	 aluviales	procedentes	de	 la	 erosión	de	 los	
acantilados	en	el	caso	de	la	Punta	d’es	Carregador,	correspondiendo	ambos	a	yacimientos	del	
Cuaternario	(González	et	al.,	2001).		
			En	 el	 sector	 de	 Alicante,	 la	 superficie	 de	 la	 isla	 de	 Tabarca	 se	 encuentra	 recubierta	 por	
materiales	de	edad	Cuaternaria	integrados	por	conglomerados	Tirrenienses	de	origen	marino,	
limos	rojos	continentales	y	arenas,	cantos	y	gravas	de	las	playas	actuales	(Marco	Molina,	2012).	
En	la	zona	del	Cabo	Huertas	aparecen	rocas	sedimentarias	que	rellenaron	la	antigua	Cuenca	del	
Bajo	 Segura,	 particularmente	 areniscas	 del	 Mioceno	 Superior	 (Neógeno	 -	 Cuaternario)	 con	
alguna	intercalación	esporádica	de	conglomerados	(Alfaro	et	al.,	2008).	
			Las	masas	de	agua	de	los	dos	sectores	siguen	una	distribución	del	régimen	térmico	y	salino	
típica	 del	 Mediterráneo	 occidental,	 con	 temperaturas	 oscilando	 entre	 ~	 13	 -	 26	 ºC,	 y	 una	
salinidad	de	entre	~	36	-	38	psu	,	además	de	presentar	una	termoclina	estacional	entre	los	20	-	
50	m	 de	 profundidad	 (Fernández	 de	 Puelles	 et	 al.,	 1997;	 Bordehore,	 Bayle	 y	 Ramos,	 2001;	
Alemany	et	al.,	2006).	A	pesar	de	tratarse	de	aguas	subtropicales	(Martínez,	Marín	y	Ramírez,	
1992),	con	los	años	se	está	experimentando	una	tropicalización	del	mar	Mediterráneo	debido	a	
la	 elevación	de	 la	 temperatura	 superficial	 del	 agua	 constante	 en	 las	 últimas	décadas,	 con	 la	
presencia	de	especies	de	afinidades	tropicales	(Nike,	2007;	Rubio	et	al.,	2016).		
			La	dinámica	oceanográfica	que	domina	en	la	región	viene	definida	por	la	Corriente	del	Norte	
(CN),	transportando	las	aguas	Atlánticas	desde	el	Golfo	de	León	en	dirección	sur	a	lo	largo	del	
talud	 continental	 de	 la	 Península	 Ibérica	 hasta	 la	 subcuenca	 balear	 (Balbín	 et	 al.,	 2013).	 Al	
alcanzar	el	Canal	de	Ibiza	y	en	función	de	la	situación	de	mesoescala,	normalmente	una	porción	
significativa	de	la	CN	cruza	los	Canales	de	Mallorca	e	Ibiza	transportando	las	aguas	frías	y	saladas	
a	la	cuenca	Argelina.	En	su	transcurso	en	dirección	sur,	las	condiciones	hidrológicas	de	ambos	
sectores	se	ven	 influenciadas	por	 las	corrientes	derivadas	de	 la	bifurcación	de	 la	CN.	Aunque	
también	se	produce	un	transporte	inverso	de	aguas	meridionales	hacia	el	norte,	alimentada	por	
aguas	más	cálidas	y	frescas	del	sur	de	la	cuenca	argelina,	que	fluyen	hacia	el	norte	a	través	del	
canal	(Millot,	1999;	Pinot,	López-Jurado	y	Riera,	2002;	Monserrat,	López-Jurado	y	Marcos,	2008;	
Amores	y	Monserrat,	2014).	
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2 . 3 .  P O B L A M I E N T O  Í C T I C O  
La	estructura	del	poblamiento	íctico	se	estudiará	a	partir	del	número	de	especies,	abundancia	
(total	y	a	nivel	de	especie)	y	diversidad.	El	estudio	de	la	diversidad,	se	hará	mediante	el	empleo	
del	 índice	 de	 Shannon-Wiener	 (Magurran,	 1989)	H’=	 -∑	pi	 ln	pi	 ,	 siendo	pi	 la	 proporción	 de	
individuos	 de	 la	 especie	 i	 encontrados	 en	 la	 muestra.	 Asimismo	 las	 especies	 censadas	 se	
clasificaron,	para	su	posterior	análisis,	dentro	de	las	6	categorías	espaciales	de	hábitat	definidos	
por	Harmelin	(1987)	principalmente	en	función	de	su	movilidad	y	rango	distribución,	variando	a	
lo	largo	de	un	gradiente	desde	especies	pelágicas	de	amplio	rango	de	distribución	hasta	especies	
sedentarias	de	baja	movilidad	(tabla	3).	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
2 . 4 .  R E C O L E C C I Ó N  D E  D A T O S  
			De	forma	general	un	ecosistema,	en	sí	mismo,	resulta	imposible	de	conocer	en	su	totalidad.	
Mediante	el	sistema	de	recolección	de	datos	biológicos,	se	obtiene	una	imagen	imperfecta	de	
las	 pautas	 de	 variación	 en	 el	 espacio	 y	 el	 tiempo	 de	 una	 variable	 descriptora	 del	 sistema	
estudiado	(García-Charton,	1999).	La	evaluación	del	efecto	reserva	por	medio	de	un	muestreo	
que	 involucra	 áreas	 marinas	 protegidas,	 implica	 la	 necesidad	 del	 uso	 de	 un	 método	 no	
destructivo	con	un	impacto	mínimo	en	la	comunidad	de	peces	y	hábitat	debido	a	la	sensibilidad	
de	éstas,	como	es	el	caso	de	las	reservas	marinas.	
			El	método	del	 censo	visual,	 iniciado	por	Brock	 (1954)	a	 fin	de	evaluar	cuantitativamente	 la	
composición	de	la	comunidad	íctica	sin	afectar	negativamente	tanto	a	la	fauna	como	al	hábitat,	
fue	posteriormente	seguido	por	Bell	(1983),	pionero	en	la	evaluación	el	efecto	reserva	mediante	
este	sistema.	
		COE 	 	 Desc r ipc ión 	
1	 				Especies	pelágicas	erráticas,	muy	móviles	y	gregarias.	
2	 				Especies	pelágicas	relativamente	sedentarias.	
3	 				Especies	demersales,	con	movimientos	verticales	medios.	
4	 				Especies	demersales,	con	movimientos	verticales	cortos.	
5	 				Especies	demersales	sedentarias.	
6	 				Especies	crípticas	muy	sedentarias.	
Tabla	3.	Definición	de	las	categorías	de	ocupación	espacial	(COE)	(Harmelin,	1987).	Modificado	de	
Forcada,	2007.		
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			Existe	una	gran	variedad	de	metodologías	en	relación	a	los	censos	visuales	y	varios	estudios	
corroboran	sus	distintos	aspectos	en	busca	de	una	comparativa	entre	ellos	(Bortone,	Kimmel	y	
Bundrick,	1989;	Harmelin-Vivien	y	Francour,	1992;	Willis,	Millar	y	Babcock,	2000;	Harvey	et	al.,	
2004;	 Ribeiro	 et	 al.,	 2006;	Murphy	 y	 Jenkins,	 2010).	 La	 exactitud	 y	 precisión	 de	 los	 valores	
obtenidos	con	diferentes	métodos	se	encuentra	afectados	por	diferentes	sesgos	asociados	a	las	
características	de	las	unidades	de	muestreo	(Palacios	y	Zapata,	2011).	En	el	caso	de	los	censos	
visuales,	 como	método	 no	 intrusivo,	 ha	 sido	 estandarizado	 en	 reservas	 marinas	 de	 todo	 el	
mundo	(Morey	et	al.,	2016).	Se	tratan	de	las	técnicas	no	destructivas	más	utilizadas	para	estimar	
las	comunidades	ícticas	de	arrecifes	y	de	praderas,	y	que	con	el	tiempo	han	sido	ampliamente	
adoptados	 en	 hábitats	 costeros	 poco	 profundos	 con	 sustrato	 heterogéneo	 como	 corales,	
arrecifes	artificiales	y	rocas	(Ribeiro	et	al.,	2006).	Más	concretamente,	es	el	método	de	muestreo	
estacionario,	 también	 conocido	 como	 censo	 de	 punto	 fijo	 (“point	 count”),	 el	 que	 ha	 sido	
extendido	para	hábitats	complejos	como	los	de	fondo	rocoso	debido	a	la	heterogeneidad	y	alto	
relieve	físico	del	sustrato	(Falcón	et	al.,	1996),	siendo	en	un	principio	un	método	desarrollado	
por	Bohnsack	y	Bannerot	(1986)	para	proporcionar	datos	cuantitativos	sobre	la	estructura	de	la	
comunidad	de	peces	de	arrecife.	
			Los	cambios	en	 la	densidad	de	 la	comunidad	 íctica	son	a	menudo	descritos	en	términos	de	
índices	 de	 abundancia,	 como	 es	 el	 caso	 de	 los	 valores	 recolectados	 usando	 el	 método	 de	
muestreo	estacionario,	tratándose	de	una	abundancia	relativa	y	no	de	estimaciones	absolutas	
debido	a	 la	dificultad	de	medir	con	exactitud	el	 tamaño	de	 la	población	 (Gonzaga	y	Arteaga,	
2009).	
			Corresponde	a	una	metodología	ampliamente	utilizada	en	estudios	de	ecología	de	poblaciones	
(Hawkins	 et	 al.,	 1999;	 Graham	 et	 al.,	 2006;	 Castro	 Hernández	 et	 al.,	 2007)	 permitiendo	 el	
seguimiento	y	estimación	de	abundancia	relativa	de	las	comunidades	ícticas	a	través	de	un	fácil	
acceso	al	medio,	un	esfuerzo	mínimo	y	bajo	gasto	de	tiempo	de	trabajo	en	el	campo	(Trujillo,	
2003).	La	experiencia	del	observador	en	la	identificación	de	las	especies	en	su	hábitat	natural	y	
concretamente	sobre	 la	 ictiofauna	 local	de	 la	 región	del	estudio	 resulta	 fundamental	para	el	
correcto	y	rápido	desarrollo	del	diseño	muestral,	suponiendo	por	tanto	un	sesgo	considerado	
en	la	información	registrada	(Bortone	y	Bohnsack,	1991).	El	método	tradicional	de	transectos	
lineales	fue	subestimado	debido	a	la	complejidad	estructural	del	hábitat,	escogiendo	el	diseño	
estacionario	de	punto	 fijo	que	permite	un	 censo	 restringido	al	 hábitat	particular	 interesado,	
eliminando	los	problemas	causados	por	los	largos	transectos	que	atraviesan	diferentes	parches	
o	zonas	del	hábitat	(Bohnsack	y	Bannerot,	1986).	
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			El	diseño	muestral	 se	efectuó	usando	un	equipo	 ligero	de	buceo,	por	el	cual	el	observador	
toma	posición	en	el	centro	de	un	círculo	imaginario	situado	en	un	punto	al	azar	de	la	zona	de	
estudio	(figura	3).	La	unidad	de	muestreo	de	parcelas	circulares	fue	simulado	con	ayuda	de	una	
cuerda	de	dos	metros	con	dos	plomos	en	los	extremos	que	se	extiende	sobre	el	perfil	del	fondo	
rocoso,	representando	el	radio	del	círculo	(figura	3).	Esta	longitud	de	radio	fue	seleccionado	para	
evitar	dificultades	de	identificación	en	función	de	la	distancia	entre	el	observador	y	el	individuo.	
Además,	una	parcela	circular	tiene	el	borde	mínimo	para	el	área	muestreada,	reduciendo	los	
posibles	errores	de	efecto	de	borde	derivados	de	decidir	si	una	especie	se	encuentra	dentro	o	
fuera	del	área	de	muestreo.	Estos	errores	son	más	probables	en	los	transectos	lineales	de	franja	
estrecha	porque	la	relación	entre	el	borde	y	el	área	muestreada	es	mucho	mayor	(Bohnsack	y	
Bannerot,	1986).	
			El	 observador	 registra	 la	 información	 biológica	 requerida	 para	 el	 estudio,	 en	 este	 caso,	 la	
abundancia	de	las	distintas	especies	de	hábitat	rocoso	dentro	del	círculo	con	un	lápiz	de	grafito	
sobre	una	tabla	de	PVC.	De	forma	adicional,	se	incorporó	el	apoyo	secundario	de	una	pequeña	
cámara	sumergible	tanto	para	obtener	imágenes	de	las	especies	identificadas,	como	ayuda	en	
la	identificación	de	especies	con	dificultades	para	el	observador.	Las	condiciones	meteorológicas	
e	hidrológicas	durante	las	fechas	de	muestreo	fueron	similares,	con	visibilidades	horizontales	
superiores	a	6	metros	para	evitar	sesgos	en	los	datos	debido	a	estos	factores	(Harmelin-Vivien	
et	al.,	1985).		
	
	
	
	
	
Figura	3.	Representación	esquemática	de	un	censo	visual	de	punto	fijo.	
		Para	obtener	una	visión	de	la	estructura	de	la	comunidad	se	seleccionaron	cinco	minutos	como	
el	intervalo	de	los	censos,	considerado	el	período	mínimo	para	escanear	cuidadosamente	el	área	
de	muestreo	en	hábitats	complejos.	Se	censó	a	una	profundidad	entorno	a	3	-	4	metros	para	
evitar	interferencias	o	interacciones	con	las	especies	marinas.		
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El	 registro	de	abundancia	de	 las	especies	observadas	en	 los	censos	visuales	presenta	una	
dificultad	 con	 respecto	 a	 la	 precisión	 del	 recuento	 de	 individuos	 que	 suelen	 congregarse	 en	
grupos.	 Ensayos	 previos	 efectuados	 por	 Harmelin-Vivien	 et	 al.	 (1985)	 mostraron	 que	 la	
capacidad	de	recuento	exacto	de	un	grupo	de	peces	por	encima	de	20	 -	30	 individuos	en	un	
censo	 resultaba	 imposible;	 y	 sobre	 10	 individuos,	 los	 errores	 de	 estimación	 eran	 frecuentes	
(citado	 en	 Charbonnel,	 Francour	 y	 Harmelin,	 1997).	 Con	 el	 fin	 de	 reducir	 el	 sesgo	 en	 la	
información	de	la	abundancia	surge	la	aplicación	de	un	sistema	de	clasificación	semicuantitativo,	
utilizando	 diferentes	 clases	 de	 abundancia	 predeterminados	 (Harmelin-Vivien	 y	 Harmelin,	
1975),	adoptado	tanto	en	censos	de	especies	de	arrecifes	coralígenos	(GBRMPA,	1978)	como	en	
la	ictiofauna	de	fondo	rocoso	(Harmelin,	1987).		
			De	esta	forma,	para	obtener	una	estimación	de	la	abundancia	relativa	de	cada	especie	lo	más	
acertada	de	 la	 realidad,	 se	cuantificaron	 las	especies	en	 relación	a	una	escala	de	9	clases	de	
abundancia	 (Harmelin,	 1987),	 basada	 en	 un	 factor	 básico	 de	 progresión	 geométrica	 de	 2	
individuos	(1/	2-5/	6-10/	11-30/	31-50/	51-100/	101-200/	201-500/	>	500).		
			Los	valores	de	abundancia	usados	para	la	matriz	de	datos	se	calcularon	a	partir	de	la	media	
aritmética	de	los	 límites	de	clase	(1	/	3	/	8	/	18	/	39	/	71	/	142	/	317	/	500).	Este	sistema	de	
registro	según	Frontier	(1986),	conduce	a	un	grado	similar	de	error	al	asignar	cada	observación	
a	 alguna	 de	 las	 clases	 de	 la	 escala,	 asegurando	 la	 homogeneidad	 de	 varianzas	 tras	 la	
transformación	logarítmica	de	los	datos	(citado	en	García-Charton	y	Pérez-Ruzafa,	1998).  
	
2 . 5 .  D I S E Ñ O  E X P E R I M E N T A L  
			Los	patrones	espacio	-	temporales	observados	a	una	escala	específica	sobre	la	composición	de	
los	conjuntos	locales	de	peces	litorales	tienen	su	origen	en	una	serie	de	factores	ecológicos	muy	
variados	 (e.	 g.	 hábitat,	 factores	 físico-químicos,	 hidrodinámica,	 disponibilidad	 de	 recursos,	
depredación,	 competencia,	 dinámica	 larvaria,	 variabilidad	 de	 reclutamiento,	 actividades	
antrópicas,	etc.)	(García-Charton	y	Pérez-Ruzafa,	1998;	Thiel	et	al.,	1995;	García-Charton	et	al.,	
2004;	Forcada,	2007).	Cada	fuente	de	variación	iría	asociado	a	una	serie	de	factores	ambientales	
que,	en	última	instancia,	serían	los	causantes	de	la	variabilidad	observada	a	cada	escala	espacial	
(García-Charton	et	al.,	2006).	La	evaluación	del	efecto	reserva	requiere	aislar	 la	 influencia	de	
estos	factores	que	potencialmente	pueden	afectar	en	la	distribución	de	la	comunidad	íctica,	por	
lo	que	resulta	necesario	un	diseño	experimental	que	contemple	una	replicación	en	el	espacio	y	
el	tiempo	(García-Charton	et	al.,	2000;	Ayala-Pérez	et	al.,	2012),	contribuyendo	así	a	establecer	
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hasta	qué	punto	pueden	generalizarse	los	procesos	a	pequeña	escala	y	comprender	los	patrones	
espaciales	de	los	peces	de	diferentes	especies,	que	perciben	y	responden	a	su	entorno	de	formas	
muy	diferentes	(La	Mesa	et	al.,	2011).		
			Además	 el	 aumento	 del	 número	 de	 réplicas	 (censos)	 y	 de	 la	 propia	 replicación	 espacial,	
combinados	 con	 factores	 anidados	 facilita	 la	 interpretación	 de	 la	 heterogeneidad	 espacial	
observada	(García-Charton	et	al.,	2004).	Con	estos	procedimientos,	el	efecto	de	la	protección	
puede	ser	identificado	y	distinguido	de	la	variabilidad	natural	(Fraschetti	et	al.,	2005).	
			En	 un	 principio	 el	 estudio	 contemplaba	 un	 diseño	 experimental	 mACI	 (“Multiple	 -	 After	 -	
Control	 -	 Impact”)	 destacado	 por	 su	 calidad	 de	 diseño	 (Ojeda-Martínez	 et	 al.,	 2011),	 con	
replicación	espacial	y	temporal	a	través	de	mediciones	de	2	áreas	marinas	protegidas	(solo	datos	
de	después	de	su	declaración)	frente	a	2	zonas	control	sin	protección.	Generalmente,	la	falta	de	
datos	en	los	estudios	de	antes	de	la	declaración	de	las	AMPs	dificulta	la	evidencia	de	causalidad	
del	efecto	de	la	protección.	Sin	embargo,	es	aquí	donde	los	diseños	ACI,	cuyo	origen	resulta	de	
utilizar	 un	 diseño	 BACI	 (“Before	 -	 After	 -	 Control	 -	 Impact”)	 deconstruido,	 permite	 realizar	
comparaciones	espaciales	 junto	a	sus	tendencias	temporales	después	del	establecimiento	de	
una	AMP	(Addison,	2011).	
			El	periodo	de	muestreo	tuvo	lugar	a	lo	largo	de	los	meses	de	febrero	y	marzo	de	2018,	con	un	
total	de	64	censos	previstos	y	distribuidos	entre	estos	dos	meses.	En	cada	mes	se	realizaría	un	
muestreo	de	 las	dos	áreas	de	estudio	(Alicante	y	Mallorca),	donde	cada	área	presentaba	dos	
niveles	de	protección	(AMP	y	zona	control).	Dentro	de	cada	nivel	de	protección	se	seleccionaron	
2	localidades	y	en	cada	localidad	se	llevarían	a	cabo	4	réplicas	de	muestreo.	Sin	embargo,	debido	
a	problemas	de	logística	en	medio	del	desarrollo	del	estudio	no	se	pudo	completar	con	éxito	
todo	el	muestreo	previsto,	faltando	por	muestrear	la	segunda	replicación	temporal	en	1	AMP	
(Isla	de	Tabarca)	y	1	zona	control	(Cabo	Huertas)	del	mismo	sector.	De	forma	que	un	total	de	48	
censos	fueron	llevados	a	cabo	entre	los	dos	meses,	repartidos	en	32	censos	el	mes	de	febrero	
en	 las	 dos	 áreas	de	estudio	 y	 16	 censos	 en	el	mes	de	marzo	en	el	 área	de	Mallorca.	 Con	 la	
intención	de	optimizar	el	diseño	muestral	para	lograr	un	mayor	poder	de	análisis	a	la	hora	de	
detectar	el	efecto	de	 la	protección,	 las	 localidades	muestreadas	al	azar	 fueron	diferentes	en	
cada	uno	de	los	tiempos	de	muestreo	(figura	2).	
Se	 reconfiguró	 el	 diseño	 experimental	 original	 en	 dos	 nuevos	 diseños	 por	 separado,	
acondicionados	a	los	datos	disponibles.	Por	un	lado	un	diseño	enfocado	a	la	comparación	del	
efecto	reserva	de	dos	reservas	marinas	concretas	(Isla	de	Tabarca	e	Isla	del	Toro),	además	de	
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otro	diseño	que	examina	la	variabilidad	temporal	del	efecto	reserva	en	el	AMP	de	la	Isla	del	Toro	
(Mallorca).	 En	 ambos	 casos,	 para	 probar	 específicamente	 la	 hipótesis	 de	 que	 la	 abundancia	
observada	era	mayor	dentro	de	las	áreas	marinas	protegidas	que	en	las	localidades	control,	se	
estableció	un	factor	fijo	de	protección	(P).	
			De	esta	forma,	para	poder	realizar	un	análisis	comparativo	del	efecto	de	protección	sobre	la	
comunidad	íctica	de	las	dos	reservas	marinas	estudiadas	considerando	una	replicación	espacial,	
se	propone	un	primer	diseño	experimental	 (figura	4A)	simétrico	de	dos	 factores	ortogonales	
(área	y	protección)	y	uno	anidado	(localidad).	Los	factores	área	y	protección	son	fijos	con	dos	
niveles	 respectivamente:	 área	 (Mallorca	 y	 Alicante)	 y	 protección	 (AMP	 y	 Zona	 Control).	 Con	
respecto	al	factor	localidad,	aleatorio	y	anidado	en	la	interacción	del	factor	área	con	protección,	
contiene	dos	niveles	(L1	y	L2).	Por	último,	en	cada	localidad	se	llevaron	a	cabo	censos	visuales	a	
través	de	4	réplicas	elegidas	al	azar.		
			El	 segundo	 diseño	 (figura	 4B)	 centrado	 en	 determinar	 concretamente	 el	 efecto	 de	 la	
variabilidad	temporal	en	la	protección	de	la	comunidad	íctica	de	la	Reserva	Marina	de	la	Isla	del	
Toro	considerando	una	replicación	temporal,	plantea	un	diseño	experimental	simétrico	de	dos	
factores	ortogonales	(tiempo	y	protección)	y	uno	anidado	(localidad).		
	
	
	
 
 
 
 
Figura	4.	Diagrama	de	los	dos	diseños	experimentales	(A:	primer	diseño,	B:	Segundo	diseño).	
El	factor	tiempo	es	aleatorio	con	dos	niveles:	T1	(Febrero)	y	T2	(Marzo).	El	factor	protección,	
fijo,	 contiene	 dos	 niveles:	 área	 marina	 protegida	 (Isla	 del	 Toro)	 y	 zona	 control	 (Punta	 d’es	
Carregador).	Con	respecto	al	 factor	 localidad,	aleatorio	y	anidado	en	 la	 interacción	del	factor	
tiempo	 con	protección,	 lo	que	 supone	que	 las	 localidades	 sean	distintas	en	 cada	uno	de	 los	
tiempos	de	muestreo,	 contiene	dos	niveles	 (L1	y	 L2).	De	 la	misma	 forma,	en	cada	 localidad	4	
réplicas	fueron	llevadas	a	cabo	al	azar. 
(A)	Primer	diseño	 (B)	Segundo	diseño	
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2 . 6 . T R A T A M I E N T O  D E  D A T O S  Y  A N Á L I S I S  E S T A D Í S T I C O  
			Mediante	el	registro	de	la	población	íctica	observada	se	construyeron	unas	matrices	de	datos	
de	los	parámetros	biológicos	de	la	abundancia	(total	y	por	especie)	por	cada	censo	visual	para	
su	posterior	tratamiento	y	análisis	estadístico.	Para	los	análisis	de	la	abundancia	total	y	a	nivel	
de	especie,	se	eliminaron	aquellas	especies	pertenecientes	a	las	categorías	1	y	6	de	ocupación	
espacial,	al	tratarse	de	especies	erráticas,	gregarias	y	de	alta	movilidad	que	pueden	enmascarar	
la	detección	del	efecto	de	protección.	
Para	cuantificar	la	variación	espacial	en	múltiples	escalas	en	los	grupos	de	peces	se	aplicó	un	
diseño	 simétrico	 de	 análisis	 de	 la	 varianza	 (ANOVA)	 (Underwood,	 1991;	 1992;	 1993;	 1994)	
expuesto	en	el	apartado	anterior.	Los	modelos	lineales	resultantes	fueron	los	siguientes	(siendo	
A:	área,	T:	tiempo,	P:	nivel	de	protección	y	L:	localidad)	:		
X	ijk		=	𝜇	+	Ai	+	Pj	+	L(AxP)k(ij)	+	AxPij	+	Residualn(ijk)	
			Primer	diseño	(figura	4A),	donde:	
Xijk	:	valor	estimado	en	el	muestreo.	 	 	 								 	 	 	 																		
μ	:	media	poblacional.		 	 	 	 	 	 	 	 	 																			
Ai	:	variaciones	debidas	al	factor	área.	
Pj	:	variaciones	debidas	al	factor	protección.	
L(AxP)k(ij)	:	variaciones	debidas	al	factor	localidad,	anidado	en	la	interacción	del	factor	área	con	
protección.	
AxPij	:	variaciones	debidas	a	la	interacción	del	factor	área	con	protección.	
Residualn(ijk)	: variaciones	debidas	a	las	réplicas.	
	
X	ijk		=	𝜇	+	Ti	+	Pj	+	L(TxP)k(ij)	+	TxPij	+	Residualn(ijk)	
			Segundo	diseño	(figura	4B),	donde:	
Xijk	=	valor	estimado	en	el	muestreo.	 	 	 								 	 	 	 																		
μ	=	media	poblacional.			 	 	 	 	 	 	 																																		
Ti	=	variaciones	debidas	al	factor	tiempo.	 	 	 	 	 	 																																
Pj	:	variaciones	debidas	al	factor	protección.	 	 	 	 	 	 																																						
L(TxP)k(ij)	 :	variaciones	debidas	al	 factor	 localidad,	anidado	en	 la	 interacción	del	 factor	 tiempo	
con	protección.																		 	 	 	 	 	 	 	 																																				
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TxPij	:	variaciones	debidas	a	la	interacción	del	factor	tiempo	con	protección.	 	 	 																					
Residualn(ijk)	: variaciones	debidas	a	las	réplicas.	
			Mediante	este	diseño	simétrico	y	empleando	el	programa	R	Project	for	Statistical	Computing,	
se	analizaron	los	valores	medios	del	número	de	especies,	de	la	abundancia	total	y	por	especie,	
y	la	diversidad	(parámetros	biológicos).	Previamente	se	contrastó,	por	medio	del	test	de	Cochran	
(Cochran,	1951),	la	homogeneidad	de	varianzas	(Zar,	1984)	de	las	variables	analizadas.	Cuando	
se	encontraron	diferencias	significativas,	los	datos	se	transformaron	mediante	√(x+1)	o	ln(x+1).	
En	aquellos	casos	en	los	que	la	transformación	no	solucionó	el	problema	de	heterogeneidad	de	
varianzas,	 los	datos	 fueron	analizados	sin	transformar,	disminuyendo	el	nivel	de	significación	
hasta	α=0.01	con	el	fin	de	evitar	el	riesgo	de	cometer	un	error	de	tipo	I,	es	decir,	de	afirmar	que	
hay	diferencias	cuando	realmente	no	hay	y	respetar	la	robustez	del	análisis	(Underwood,	1997).		
Por	otro	 lado,	 se	 realizó	el	estudio	de	 la	configuración	de	 la	comunidad	 íctica	empleando	
técnicas	de	análisis	multivariante.	Se	llevó	a	cabo	una	ordenación	de	las	diferentes	estaciones	
de	muestreo	atendiendo	a	los	cambios	producidos	en	el	parámetro	de	abundancia	para	cada	
diseño	 experimental	 teniendo	 en	 cuenta	 los	 diferentes	 factores	 considerados	 (área,	 tiempo,	
protección,	 localidad).	 Para	 esta	 ordenación	 se	 llevó	 a	 cabo	 una	 técnica	 de	 escalamiento	
multidimensional	 (MDS)	 y	 el	 análisis	 multivariante	 permutacional	 semiparamétrico	 de	 la	
varianza	(PERMANOVA)	(Anderson,	2005).	La	técnica	de	escalamiento	multidimensional	(MDS)	
se	aplicó	para	producir	una	 representación	bidimensional	de	 las	 similitudes	del	poblamiento	
entre	 las	distintas	estaciones	de	muestreo.	El	PERMANOVA	se	empleó	para	 comprobar	 cada	
término	del	modelo	anteriormente	descrito	mediante	un	 test	de	4999	permutaciones	de	 los	
residuales.		
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3 . 1 .  A N Á L I S I S  D E L  N Ú M E R O  D E  E S P E C I E S ,  A B U N D A N C I A  
T O T A L  Y  D I V E R S I D A D  D E L  P O B L A M I E N T O  Í C T I C O   
 
Un	total	de	19	especies,	agrupadas	en	6	familias,	fueron	censadas	en	el	conjunto	de	las	cuatro	
zonas	de	estudio.	Las	especies	fueron	ordenadas	siguiendo	la	clasificación	taxonómica	presente	
en	Whitehead	et	al.	(1984)	y	clasificadas	en	una	de	las	categorías	de	ocupación	espacial	definidas	
por	Harmelin	(1987)	(tabla	4).	El	número	máximo	de	especies	por	censo	registrado	en	el	estudio	
fue	de	11	especies	tanto	en	la	RM	de	Tabarca	(primer	tiempo	muestreo)	como	en	la	RM	del	Toro	
(segundo	tiempo	muestreo),	mientras	que	el	número	mínimo	observado	fue	de	3	especies	en	la	
zona	control	de	Mallorca	(primer	tiempo	muestreo).	 
	
	
 
 
 
 
 
	
	
Las	diferencias	en	el	número	medio	de	especies	con	respecto	al	nivel	de	protección,	entre	las	
AMPs	y	 zonas	control,	 resultaron	significativas	con	un	mayor	número	de	especies	en	 las	dos	
reservas	 marinas	 (tabla	 4).	 Particularmente,	 la	 RM	 de	 Tabarca	 mostró	 valores	 ligeramente	
superiores	en	relación	al	resto	de	zonas	censadas	(figura	5a).	Sin	embargo,	no	se	observaron	
diferencias	 significativas	 entre	 las	 dos	 áreas	 de	 estudio	 (tabla	 5).	 Tampoco	 se	 detectó	
variabilidad	 espacial	 para	 el	 número	 de	 especies	 a	 la	 escala	 de	 localidades.	 A	 la	 hora	 de	
contrastar	la	variabilidad	temporal	del	número	de	especies	en	el	sector	de	Mallorca,	también	se	
detectaron	diferencias	significativas	con	respecto	al	nivel	de	protección	entre	 la	AMP	y	zona	
control	(tabla	6).	Las	diferencias	en	función	del	tiempo	de	muestreo	no	resultaron	significativas	
M A T E R I A L  Y  M É T O D O S2
I N T R O D U C C I Ó N1
I N T R O D U C C I Ó N1
R E S U L T A D O S3
Figura	5.	(a)	Riqueza	específica	media	 (esp./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	del	poblamiento	 íctico	en	las	dos	
áreas	de	estudio,	para	cada	nivel	de	protección	y	(b)	 riqueza	específica	media	(esp./12	m2	x	5	min	±	error	
típico)	del	poblamiento	íctico	en	los	dos	tiempos	de	muestreo	dentro	del	área	de	Mallorca,	para	cada	nivel	de	
protección.	
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a	pesar	de	observar	valores	ligeramente	superiores	en	el	segundo	tiempo	para	los	dos	niveles	
de	protección	(figura	5b).	El	número	de	especies	no	mostró	diferencias	significativas	asociadas	
al	factor	localidad. 
 
 
Familia	 Especies	 COE	
Serranidae	
Epinephelus	marginatus	(Lowe,	1834)											
Serranus	scriba	(Linnaeus,	1758)	
5													
5	
Moronidae	 Dicentrarchus	labrax	(Linnaeus,	1758)	 1	
Mullidae	 Mullus	surmuletus	(Linnaeus,	1758)	 4	
Sparidae	
Diplodus	annularis	(Rafinesque,	1810)										
Diplodus	cervinus	(Lowe,	1841)																						
Diplodus	puntazzo	(Cetti,	1789)																			
Diplodus	sargus	(Linnaeus,	1758)																			
Diplodus	vulgaris	(E.	Geoffrey	Saint-Hilare,	1817)	
Oblada	melanura	(Linnaeus,	1758)																				
Sarpa	Salpa	(Linnaeus,	1758)	
3												
3													
3													
3												
3													
1														
3	
Pomacentridae	 Chromis	chromis	(Linnaeus,	1758)	 2	
Labridae	
Coris	julis	(Linnaeus,	1758)																																
Labrus	merula	(Linnaeus,	1758)																									
Labrus	viridis	(Linnaeus,	1758)																				
Symphodus	roissali	(Risso,	1810)																	
Symphodus	rostratus	(Bloch,	1797)												
Symphodus	tinca	(Linnaeus,	1758)											
Thalassoma	pavo	(Linnaeus,	1758)	
5												
5												
5												
5												
5												
5													
5	
	
	
	
Tabla	4.	Clasificación	por	familias	de	las	especies	ícticas	registradas	en	el	estudio	según	Whitehead	et	al.	(1984).	
COE:	 categoría	 de	 ocupación	 espacial	 (1:	 especies	 pelágicas	 erráticas,	 muy	 móviles	 y	 gregarias,	 2:	 especies	
pelágicas	 relativamente	 sedentarias,	 3:	 especies	demersales,	 con	movimientos	 verticales	medios,	 4:	 especies	
demersales	 de	 movimientos	 verticales	 cortos,	 5:	 especies	 demersales	 sedentarias,	 6:	 especies	 crípticas	 muy	
sedentarias).	
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Fuentes	de	
variación	
g.	l.	 Número	de	especies	 Abundancia	total	 Diversidad	 F-versus	
																																			
A																																
P																																	
A	x	P																												
L	(A	x	P)													
Residual		
Transformación	
													
1							
1										
1								
4									
24	
C.	M.													
2.000								
45.125														
6.125														
1.563															
3.083										
F																														
1.2800																				
28.8800	**															
3.9200											
0.5068																					
C.	M.																																														
166.5																
14921.3											
1554.0																
290.9																	
1194.7	
F 		
0.5725												
51.2924	**					
5.3420										
0.2435														
C.	M.																																														
0.0125587	
0.0018567	
0.0005798	
0.0052297								
0.0289352	
F
2.4014						
0.3550						
0.1109						
0.1807	
																									
L	(A	x	P)													
L	(A	x	P)															
L	(A	x	P)		
Residual	
 
 
 
 
Fuentes	de	
variación	 g.	l.	 Número	de	especies	 Abundancia	total	 Diversidad	 F-versus	
																																							
T																																		
P																																		
T	x	P																																			
L	(T	x	P)															
Residual	
Transformación																							
																
1							
1										
1 						
4									
24										
C.	M.																			
7.0313															
16.5313																		
0.0313															
2.3437														
2.9271	
F																			
3.0000													
529.0000	*											
0.0133													
0.8007										
C.	M.																			
180.5															
6612.5																		
2.0															
441.0														
880.5	
F																			
0.4093													
3306.2500	*											
0.0045													
0.5008														
C.	M.														
0.047166									
0.010515								
0.006977								
0.040175										
0.023818														
F																					
1.1740								
1.5069								
0.1737								
1.6867	
																					
L	(T	x	P)																					
T	x	P																										
L	(T	x	P)										
Residual	
	
La	abundancia	 total	del	poblamiento	 íctico,	por	 término	medio,	 resultó	ser	notablemente	
superior	en	 las	dos	AMPs	 (figura	6a),	encontrando	diferencias	 significativas	 sobre	el	nivel	de	
protección	(tabla	5).	El	número	máximo	de	individuos	observados	en	12	m2	fue	de	138	individuos	
en	 la	 RM	 de	 Tabarca	 (primer	 tiempo	 muestreo),	 mientras	 que	 la	 abundancia	 más	 baja	
correspondió	a	un	censo	con	6	ind./	12	m2	(primer	tiempo	muestreo)	en	la	zona	control	de	la	
Punta	d’es	Carregador	(Mallorca).	Las	diferencias	de	la	abundancia	total	entre	las	dos	áreas	de	
estudio	y	las	localidades	no	resultaron	significativas	(tabla	5),	sin	ninguna	variabilidad	espacial	
asociada.	A	la	hora	de	contrastar	la	variabilidad	temporal	de	la	abundancia	total	en	el	sector	de	
Mallorca,	la	tendencia	seguía	mostrando	niveles	superiores	en	el	AMP	(figura	6b)	con	diferencias	
significativas	con	respecto	al	nivel	de	protección	(tabla	6).	Tanto	las	diferencias	en	función	del	
tiempo	de	muestreo	como	de	la	localidad,	no	resultaron	significativas	(tabla	6).	
Tabla	5.	Resultados	del	análisis	de	la	varianza	(ANOVA)	con	tres	factores	(A:	área,	P:	protección,	L:	localidad),	para	
el	número	de	especies	censadas,	la	abundancia	total	y	la	diversidad	de	especies	del	poblamiento	íctico	en	las	dos	
áreas	de	estudio	(Alicante	y	Mallorca).	g.	l.:	grados	de	libertad;	C.	M.:	cuadrados	medios;	F:	F	ratio;	P:	nivel	de	
significación	(∗=P<0.05;	∗∗=P<0.01;	∗∗∗=P<0.001).		
Tabla	6.	Resultados	del	análisis	de	la	varianza	(ANOVA)	con	tres	factores	(T:	tiempo,	P:	protección,	L:	localidad),	para	
el	número	de	especies	censadas,	la	abundancia	total	y	la	diversidad	de	especies	del	poblamiento	íctico	en	los	dos	
tiempos	de	muestreo	dentro	del	área	de	Mallorca.	g.	l.:	grados	de	libertad;	C.	M.:	cuadrados	medios;	F:	F	ratio;	P:	
nivel	de	significación	(∗=P<0.05;	∗∗=P<0.01;	∗∗∗=P<0.001).		
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La	diversidad,	medida	a	través	del	índice	de	Shannon-Wiener,	presentó	su	valor	máximo	en	
la	zona	control	de	la	Punta	d’es	Carregador	(Mallorca)	con	1.01	bits/ind.,	mientras	que	el	valor	
mínimo	fue	observado	en	la	RM	del	Toro	con	0.31	bits/ind.		
	
	
	
	
	
	
	
 
	
La	diversidad	mostró	en	términos	generales	valores	muy	similares	en	relación	tanto	al	nivel	
de	protección,	entre	las	AMPs	y	zonas	control,	como	al	área	de	estudio	(figura	7a),	sin	detectar	
diferencias	 significativas	 sobre	 estos	 dos	 factores	 (tabla	 5).	 Las	 diferencias	 entre	 localidad	
tampoco	resultaron	significativas,	sin		variabilidad	espacial	asociada	a	la	diversidad.	Dentro	del	
Figura	6.	(a)	Abundancia	total	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	del	poblamiento	íctico	en	las	dos	áreas	
de	estudio,	para	cada	nivel	de	protección	y	(b)	abundancia	total	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	del	
poblamiento	íctico	en	los	dos	tiempos	de	muestreo	dentro	del	área	de	Mallorca,	para	cada	nivel	de	protección.	
Figura	7.	Valores	medios	de	diversidad	 (bits/ind.	±	error	 típico)	del	poblamiento	 íctico	 en	 las	 dos	 áreas	de	
estudio,	 para	 cada	 nivel	 de	 protección	 y	 (b)	 valores	 medios	 de	 diversidad	 (bits/ind.	 ±	 error	 típico)	 del	
poblamiento	íctico	en	los	dos	tiempos	de	muestreo	dentro	del	área	de	Mallorca,	para	cada	nivel	de	protección.	
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área	de	Mallorca,	para	los	dos	tiempos	de	muestreo,	la	tendencia	continuó	mostrando	niveles	
semejantes	de	diversidad	entre	el	AMP	y	 la	 zona	 control	 (figura	7b),	 sin	mostrar	diferencias	
significativas	con	respecto	al	nivel	de	protección	(tabla	6).	Del	mismo	modo,	la	diferencias	entre	
tiempos	de	muestreo	y	localidades	tampoco	resultaron	significativas	(tabla	6).	
	
3 . 2 .  A N Á L I S I S  D E  L A  A B U N D A N C I A  A  N I V E L  D E  
E S P E C I E  
 
Los	análisis	de	la	abundancia	media	a	nivel	de	especie	del	poblamiento	íctico	en	las	áreas	de	
Alicante	y	Mallorca,	mostraron	tendencias	a	presentar	mayores	niveles	de	abundancia	dentro	
de	las	AMPs	(figuras	8,	9,	10,	11,	12,	13,	14,	15,	16,	17,	19,	21,	22,	23	y	24)	por	parte	de	todas	la	
especies	 excepto,	 M.	 surmuletus	 y	 S.	 rostratus.	 Sin	 embargo,	 únicamente	 4	 especies	 (D.	
annularis,	D.	puntazzo,	E.	marginatus	y	S.	scriba)	de	las	17	especies	analizadas	en	las	dos	áreas	
llegaron	a	detectar	diferencias	significativas	en	función	del	nivel	de	protección	y	una	de	ellas,	E.	
marginatus,	presentó	diferencias	significativas	asociadas	a	la	interacción	de	los	factores	área	y	
protección,	no	habiéndose	observado	ningún	ejemplar	en	Mallorca	(tabla	7).	Las	diferencias	de	
abundancia	entre	áreas	resultaron	significativas	tan	solo	en	el	caso	de	D.	vulgaris	y	E.	marginatus	
(tabla	 7),	 mostrando	 niveles	 superiores	 en	 Mallorca.	 Ninguna	 especie	 mostró	 variabilidad	
espacial	para	su	abundancia	a	la	escala	de	localidades.	
Paralelamente,	los	análisis	de	la	abundancia	media	en	los	dos	tiempos	de	muestreo	dentro	
del	área	de	Mallorca,	también	mostraron	tendencias	a	presentar	mayores	niveles	de	abundancia	
dentro	 del	 AMP.	 Sin	 embargo	 únicamente	 D.	 annularis,	 de	 las	 14	 especies	 analizadas	 en	
Mallorca,	 llegó	 a	 detectar	 diferencias	 significativas	 con	 respecto	 al	 nivel	 de	 protección	 con	
niveles	superiores	en	el	AMP	(tabla	8).	Las	diferencias	de	abundancia	entre	los	dos	tiempos	de	
muestreo	resultaron	significativas	tan	solo	en	el	caso	de	D.	puntazzo	(tabla	8),	mostrando	niveles	
superiores	en	el	segundo	tiempo.	Tampoco	se	detectaron	diferencias	significativas	asociadas	a	
la	localidad. 	
A	continuación	se	analizarán	en	detalle	las	17	especies	censadas	del	poblamiento	íctico	en	
términos	de	abundancia	media.	
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Fuentes	de	
variación	
g.	l.	 C.	chromis	 C.	julis	 D.	annularis	 D.	cervinus	 F-versus	
																																												
A																																						
P																																						
A	x	P																																					
L	(A	x	P)																
Residual	
Transformación	
1								
1		 		
1							
4								
24	
C.	M.				
850.78			
1471.5					
108.78						
550.22						
428.20	
F															
1.5463															
2.6744															
0.1977								
1.2850	
C.	M.							
0.07858			
0.60892			
0.00536		
0.08487			
0.30183							
F															
0.9260									
7.1750							
0.0632								
0.2812																																																																																																		
√	(x+1)										
√	(x+1)	
C.	M.							
0.15717			
0.65717			
0.01072		
0.07506
0.19378							
F															
2.0938					
8.7549	*						
0.1429																					
0.3874
(x+1)																				
√	(x+1)	
C.	M.																
0.125000				
0.125000	
0.125000	
0.125000 				
0.041667	
F																									
1																								
1																								
1																										
3																									
√	(x1)																	
-	ω	
																					
L (A x P)																																														
L (A x P)																																																			
L (A x P)																														
Residual	
Fuentes	de	
variación	
g.	l.	 D.	puntazzo	 D.	sargus		 D.	vulgaris	 E.	marginatus	 F-versus	
																																												
A																																																												
P																																						
A	x	P																																
L	(A	x	P)																	
Residual	
Transformación	
1							
1	
1							
4					
24	
C.	M.			
0.00536					
0.32858		
0.00536				
0.01164				
0.07501				
F															
0.4605								
28.2211	**							
0.4605								
0.1552																										
√	(x+1)														
√	(x+1)	
C.	M.							
357.78			
603.78			
52.53	
118.22			
74.91	
F																		
3.0264									
5.1073							
0.4444								
1.5782																									
√	(x+1)																	
C.	M.							
8.2154			
0.8298			
0.0033	
0.5084			
1.4956	
F																		
16.1579	*								
1.6320							
0.0065								
0.3400																									
√	(x+1)																
√	(x+1)	
C.	M.							
0.1250			
0.1250			
0.1250			
0.0000			
0.0625	
F																
2.0769e+32	***							
2.0769e+32	***							
2.0769e+32	***							
0.000e+00																							
√	(x+1)																					
√	(x+1)	
																				
L	(A	x	P)																																														
L	(A	x	P)																																																			
L	(A	x	P)																														
Residual	
Fuentes	de	
variación	
g.	l.	 L.	merula											 L.	viridis	 M.	surmuletus	 S.	roissali	 F-versus	
																																													
A																																										
P																																										
A	x	P																																	
L	(A	x	P)																				
Residual	
Transformación	
1							
1		
1							
4								
24	
C.	M.										
0.50000									
1.12500										
0.12500								
0.43750										
0.35417	
F																	
1.1429											
2.5714										
0.2857														
1.2353													
(x+1)																	
-	ω	
C.	M.									
0.78125					
0.78125					
0.78125					
0.28125				
0.28125	
F														
2.7778							
2.7778						
2.7778								
1.0000								
(x+1)																	
-	ω	
C.	M.													
0.03125										
0.03125		
0.03125			
0.03125					
0.03125	
F																									
1																								
1																								
1																									
1																																			
(x+1)																	
-	ω	
C.	M.															
2.53125						
1.53125								
0.03125								
1.53125 							
1.61458	
F											
1.6531													
1.0000											
0.0204									
0.9484					
																					
L	(A	x	P)																																														
L	(A	x	P)																																																			
L	(A	x	P)																														
Residual	
Fuentes	de	
variación	
g.	l.	 S.	rostratus	 S.	salpa	 S.	scriba	 S.	tinca	 F-versus	
																																												
A																																										
P																																								
A	x	P																																				
L	(A	x	P)																			
Residual	
Transformación	
1								
1 		
1							
4									
24	
C.	M.																	
0.28125							
0.28125					
0.28125				
0.28125					
0.28125	
F																												
1																											
1																											
1																											
1																	
C.	M.												
4.0998 
10.6083 
8.1728 
2.2549 
4.7473	
F														
1.8182					
4.7045						
3.6244								
0.4750																										
√	(x+1)														
√	(x+1)	
C.	M.							
0.2813	
7.0312	
1.5312	
0.6562	
1.4479	
F															
0.4286	
10.7143	*						
2.3333								
0.4532										
(x+1)																				
√	(x+1)	
C.	M.															
0.65160	
0.65160	
0.07587	
0.32993	
0.75677	
F																					
1.975							
1.975															
0.230											
0.436									
x+1)																																				
Log	(x+1)	
																								
L	(A	x	P)																																														
L	(A	x	P)																																																			
L	(A	x	P)																														
Residual	
Fuentes	de	
variación	
g.	l.	 T.	pavo	 F-versus	
	
																																								
A																																										
P																																											
A	x	P																																				
L	(A	x	P)																			
Residual	
Transformación	
1								
1
1							
4									
24	
C.	M.							
0.20895	
0.06250	
0.01072	
0.47595		
0.20660		
F															
0.4390								
0.1313								
0.0225							
2.3037																
√	(x+1)																			
√	(x+1)	
																										
L	(A	x	P)																																														
L	(A	x	P)																																																			
L	(A	x	P)																														
Residual	
 
 
 
Tabla	7.	Resultados	del	análisis	de	la	varianza	(ANOVA)	con	tres	 factores	(A:	área,	P:	protección,	L:	localidad),	
para	 la	 abundancia	 de	 las	 especies	 censadas	 del	 poblamiento	 íctico	 en	 las	 dos	 áreas	 de	 estudio	 (Alicante	 y	
Mallorca).	 g.	 l.:	 grados	 de	 libertad;	 C.	 M.:	 cuadrados	 medios;	 F:	 F	 ratio.	 P:	 nivel	 de	 significación	 (∗=P<0.05;	
∗∗=P<0.01;	∗∗∗=P<0.001).	“ω”	indica	que	no	existe	homogeneidad	en	la	varianza,	siendo	el	nivel	de	significación:	
∗=P<0.01;	∗∗=P<0.001.		
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Fuentes	de	
variación	
g.	l.	 C.	chromis	 C.	julis	 D.	annularis	 D.	puntazzo	 F-versus	
																																												
T																																										
P																																										
T	x	P																																			
L	(T	x	P)															
Residual	
Transformación																							
1
1
1							
4								
24	
C.	M.				
236.53			
935.28					
7.03						
676.66						
421.07	
F															
0.3496													
133.0178																
0.0104								
1.6070	
C.	M.							
2.0000		
8.0000			
0.1250		
3.5625			
5.8125							
F															
0.5614							
64.0000									
0.0351							
0.6129																																																																																																		
√	(x+1)											
C.	M.							
0.5000		
4.5000			
0.0000		
0.8750
1.6458							
F															
5.7140e-01				
2.2818e+31	***						
0.0000e+00																					
5.3160e-01										
(x+1)																					
C.	M.														
0.2813					
5.2813		
0.2813				
0.0312
0.8229				
F																
9.000	*						
18.778						
9.000	*								
0.038																											
																					
L	(T	x	P)														
T	x	P																		
L	(T	x	P)		
Residual	
Fuentes	de	
variación	
g.	l.	 D.	sargus	 D.	vulgaris	 L.	merula														 M.	surmuletus	 F-versus	
																																												
T																																										
P																																										
T	x	P																																			
L	(T	x	P)															
Residual	
Transformación																							
1
1
1							
4					
24	
C.	M.							
3.125					
84.500		
66.125				
19.062				
50.083	
F																
0.1639													
1.2779					
3.4689					
0.3806																																	
√	(x+1	
C.	M.							
0.14274						
0.19717					
0.27485								
0.55583 				
2.13598	
F																			
0.2568								
0.7174								
0.4945								
0.2602																									
√	(x+1)																						
√	(x+1)	
C.	M.										
0.12500									
1.12500										
0.12500								
0.25000										
0.35417	
F																							
0.5000												
9.0000											
0.5000												
0.7059												
(x+1)																	
-	ω	
C.	M.													
0.03125										
0.03125		
0.03125			
0.03125					
0.03125	
F																									
1																								
1																								
1																									
1																																			
(x+1)																	
-	ω	
																				
L	(T	x	P)														
T	x	P																		
L	(T	x	P)		
Residual	
Fuentes	de	
variación	
g.	l.	 S.	roissali	 S.	rostratus	 S.	salpa	 S.	scriba	 F-versus	
																																													
T																																										
P																																										
T	x	P																																			
L	(T	x	P)															
Residual	
Transformación																							
1
1
1							
4								
24	
C.	M.														
0.0000									
0.1250								
1.1250										
0.9375														
1.8750																
F																						
0.0000													
0.1111											
1.2000									
0.5000					
C.	M.																	
0.28125							
0.28125					
0.28125				
0.28125					
0.28125	
F																												
1																											
1																											
1																											
1																				
+1)																											
-	ω	
C. M.												
30.03   
536.28  
69.03	 
198.09 
384.91	
F														
0.1516					
7.7687							
0.3485								
0.5147																										
√	(x+1)															
C.	M.							
0.03125	
0.78125	
0.28125	
0.65625	
1.32292	
F																								
0.0476														
2.7778									
0.4286															
0.4961	
																					
L	(T	x	P)														
T	x	P																		
L (T	x	P)		
Residual	
Fuentes	de	
variación	
g.	l	 S.	tinca	 T.	pavo	 F-versus	
																																												
T																																										
P																																										
T	x	P																																			
L	(T	x	P)															
Residual	
Transformación																							
1
1
1							
4									
24	
CM															
0.5000		
1.1250		
1.1250		
3.3125		
3.2292	
F																					
0.1509							
1.0000															
0.3396											
1.0258									
x+1)																																					
CM							
0.5000	
8.0000	
3.1250	
4.9375		
4.3125
F															
0.1013								
2.5600								
0.6329							
1.1449																	
x+1)															
																									
L	(T	x	P)														
T	x	P																		
L	(T	x	P)		
Residual	
 
·	Chromis	chromis:	La	abundancia	de	C.	chromis	mostró	tendencia	a	presentar	niveles	más	
altos	en	las	dos	AMPs	(figura	8a),	a	pesar	de	no	encontrar	diferencias	significativas	con	respecto	
al	nivel	de	protección	(tabla	7).	Aunque	parecen	observarse	ligeras	diferencias	de	abundancia	
entre	las	dos	áreas	con	una	mayor	abundancia	en	Mallorca,	especialmente	en	lo	que	respecta	a	
la	zona	control,	tampoco	resultaron	significativas	(tabla	7).	A	la	hora	de	contrastar	la	variabilidad	
temporal	dentro	del	área	de	Mallorca,	la	tendencia	siguió	mostrando	niveles	más	altos	de	en	el	
AMP	(figura	8b),	pese	a	no	detectar	diferencias	significativas	sobre	el	nivel	de	protección	ni	entre	
los	dos	tiempos	de	muestreo	(tabla	8).	
Tabla	8.	Resultados	del	análisis	de	la	varianza	(ANOVA)	con	tres	factores	(T:	tiempo,	P:	protección,	L:	localidad),	
para	la	abundancia	de	las	especies	censadas	del	poblamiento	íctico	en	los	dos	tiempos	de	muestreo	dentro	del	
área	de	Mallorca.	g.	l.:	grados	de	libertad;	C.	M.:	cuadrados	medios;	F:	F	ratio.	P:	nivel	de	significación	(∗=P<0.05;	
∗∗=P<0.01;	∗∗∗=P<0.001).	“ω”	indica	que	no	existe	homogeneidad	en	la	varianza,	siendo	el	nivel	de	significación:	
∗=P<0.01;	∗∗=P<0.001.		
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·	Coris	Julis:	La	abundancia	de	C.	julis	mostró	tendencia	a	presentar	niveles	más	altos	en	las	
AMPs	 (figura	 9a),	 a	 pesar	 de	 no	 encontrar	 diferencias	 significativas	 con	 respecto	 al	 nivel	 de	
protección	(tabla	7).	Igualmente,	las	diferencias	entre	áreas	no	resultaron	significativas	(tabla	
7).	 Dentro	 del	 área	 de	Mallorca,	 para	 los	 dos	 tiempos	 de	 muestreo,	 la	 tendencia	 continuó	
mostrando	 niveles	más	 altos	 de	 abundancia	 en	 el	 AMP	 (figura	 9b)	 a	 pesar	 de	 no	 encontrar	
diferencias	significativas	sobre	el	nivel	de	protección	(tabla	8).	Del	mismo	modo,	la	diferencias	
entre	tiempos	no	resultaron	significativas	(tabla	8).	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
Figura	9.	(a)	Abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	C.	julis	en	las	dos	áreas	de	estudio,	
para	cada	nivel	de	protección	y	(b)	abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	C.	julis	en	
los	dos	tiempos	de	muestreo	dentro	del	área	de	Mallorca,	para	cada	nivel	de	protección.	
Figura	8.	(a)	Abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	C.	chromis	en	las	dos	áreas	de	
estudio,	para	cada	nivel	de	protección	y	(b)	abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	
C.	chromis	en	los	dos	tiempos	de	muestreo	dentro	del	área	de	Mallorca,	para	cada	nivel	de	protección.	
 
39	
·	Diplodus	annularis:	La	abundancia	de	D.	annularis	mostró	tendencia	a	presentar	niveles	más	
altos	en	las	AMPs	(figura	10a),	encontrando	diferencias	significativas	con	respecto	al	nivel	de	
protección	 pero	 no	 entre	 las	 áreas	 de	muestreo	 (tabla	 7).	 De	 forma	 similar	 al	 contrastar	 la	
variabilidad	temporal	dentro	del	área	de	Mallorca,	la	aparición	de	unos	niveles	más	altos	en	el	
AMP	(figura	10b)	fue	acompañado	de	la	detección	de	diferencias	significativas	con	respecto	al	
nivel	de	protección	pero	no	entre	los	tiempos	de	muestreo	(tabla	8).	
	
	
	
	
	
	
	
	 									 	 	 	 										
·	Diplodus	 cervinus:	 La	especie	D.	 cervinus	 fue	 censada	únicamente	en	 la	RM	de	Tabarca,	
dominando	por	ello	sobre	el	resto	de	áreas	en	abundancia	de	esta	especie	(figura	11),	pero	sin	
detectar	 diferencias	 significativas	 con	 respecto	 al	 nivel	 de	 protección	 (tabla	 7),	 ya	 que	 su	
aparición	 fue	 esporádica.	 Del	 mismo	 modo,	 las	 diferencias	 entre	 las	 áreas	 no	 resultaron	
significativas	(tabla	7).	
	
	
	
	
	
	
Figura	10.	(a)	Abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	D.	annularis	en	las	dos	áreas	de	
estudio,	para	cada	nivel	de	protección	y	(b)	abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	D.	
annularis	en	los	dos	tiempos	de	muestreo	dentro	del	área	de	Mallorca,	para	cada	nivel	de	protección.	
Figura	11.	Abundancia	media	 (ind./12	m2	x	 5	min	±	 error	 típico)	 de																											
D.	cervinus	en	las	dos	áreas	de	estudio,	para	cada	nivel	de	protección.	
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·	Diplodus	puntazzo:	La	especie	D.	puntazzo	 fue	 registrada	 tan	 solo	en	 fondos	 localizados	
dentro	de	las	AMPs	(figura	12a),	dominando	sobre	el	resto	de	zonas	de	muestreo	en	abundancia	
de	esta	especie,	pero	sin	detectar	diferencias	significativas	en	el	nivel	de	protección	(tabla	7).	
Los	 niveles	 de	 abundancia	 entre	 las	 dos	 AMPs	 mostraron	 tendencias	 similares	 sin	 llegar	 a	
detectar	diferencias	significativas	entre	áreas	(tabla	7).	Dentro	del	área	de	Mallorca,	para	 los	
dos	tiempos	de	muestreo,	D.	puntazzo	 también	fue	registrada	únicamente	en	el	AMP	(figura	
12b)	sin	encontrar	tampoco	diferencias	significativas	con	respecto	al	nivel	de	protección	(tabla	
8).	 Se	 detectó	 variabilidad	 temporal	 dentro	 de	 la	 RM	 del	 Toro,	 siendo	 la	 abundancia	 en	 el	
segundo	tiempo	significativamente	mayor	(tabla	8).	Debido	a	su	ausencia	en	la	zona	control,	las	
diferencias	 en	 la	 interacción	 de	 los	 factores	 tiempo	 y	 protección	 también	 resultaron	
significativas	(tabla	8).	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
·	Diplodus	sargus:	La	abundancia	de	D.	sargus	mostró	tendencia	a	presentar	niveles	más	altos	
en	las	AMPs	(figura	13a),	a	pesar	de	no	encontrar	diferencias	significativas	con	respecto	al	nivel	
de	 protección	 (tabla	 7).	 Concretamente	 el	 área	 de	 Alicante	 presentó	 niveles	 superiores	 a	
Mallorca,	en	especial	dentro	del	AMP	pero	sin	lograr	detectar	diferencias	significativas	(tabla	7).	
A	 la	 hora	 de	 contrastar	 la	 variabilidad	 temporal	 dentro	 del	 área	 de	 Mallorca,	 la	 tendencia	
continuó	mostrando	niveles	más	altos	de	abundancia	en	el	AMP,	sobretodo	en	el	primer	tiempo	
de	muestreo	y	en	menor	medida	en	el	segundo	(figura	13b),	pero	sin	llegar	a	detectar	diferencias	
significativas	 sobre	 el	 nivel	 de	 protección	 (tabla	 8).	 Del	 mismo	 modo,	 las	 diferencias	 entre	
tiempos	no	resultaron	significativas	(tabla	8).	
Figura	12.	(a)	Abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	D.	puntazzo	en	las	dos	áreas	de	
estudio,	para	cada	nivel	de	protección	y	(b)	abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	D.	
puntazzo	en	los	dos	tiempos	de	muestreo	dentro	del	área	de	Mallorca,	para	cada	nivel	de	protección.	
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·	Diplodus	vulgaris:	La	abundancia	de	D.	vulgaris	mostró	tendencia	a	presentar	niveles	más	
altos	en	las	AMPs	(figura	14a),	a	pesar	de	no	encontrar	diferencias	significativas	con	respecto	al	
nivel	 de	 protección	 (tabla	 7).	 Las	 diferencias	 de	 abundancia	 entre	 las	 áreas,	 con	 niveles	
claramente	superiores	en	Mallorca	(figura	14a),	no	resultaron	significativas	(tabla	7).	De	forma	
similar	 al	 contrastar	 la	 variabilidad	 temporal	 dentro	 del	 área	 de	Mallorca,	 no	 se	 detectaron	
diferencias	significativas	con	respecto	al	nivel	de	protección	(tabla	8)	a	pesar	de	observar	una	
tendencia	con	niveles	más	altos	en	el	AMP,	especialmente	en	el	primer	tiempo	de	muestreo	y	
en	menor	medida	en	el	segundo	tiempo	(figura	14b).	Las	diferencias	entre	tiempos	de	muestreo	
tampoco	resultaron	significativas	(tabla	8).	
	
	
	
	
	
	
	
Figura	13.	(a)	Abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	D.	sargus	en	las	dos	áreas	de	
estudio,	para	cada	nivel	de	protección	y	(b)	abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	
D.	sargus	en	los	dos	tiempos	de	muestreo	dentro	del	área	de	Mallorca,	para	cada	nivel	de	protección.	
Figura	14.	(a)	Abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	 típico)	de	D.	vulgaris	en	 las	dos	áreas	de	
estudio,	para	cada	nivel	de	protección	y	(b)	abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	D.	
vulgaris	en	los	dos	tiempos	de	muestreo	dentro	del	área	de	Mallorca,	para	cada	nivel	de	protección.	
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·	Epinephelus	marginatus:	La	especie	E.	marginatus	sólo	fue	censada	de	forma	puntual	en	la	
RM	de	Tabarca,	con	el	único	valor	de	abundancia	de	entre	todas	las	zonas	de	muestreo	(figura	
15).	Así,	las	diferencias	en	los	valores	medios	de	abundancia	asociadas	al	factor	área	y	nivel	de	
protección,	así	como	a	la	interacción	entre	las	mismas,	resultaron	significativas	(tabla	7).	
	
	
	
	
	
	
	
·	Labrus	merula:	La	abundancia	de	L.	Merula	mostró	tendencia	a	presentar	niveles	más	altos	
en	las	AMPs	(figura	16a),	a	pesar	de	no	encontrar	diferencias	significativas	con	respecto	al	nivel	
de	protección	(tabla	7).	Incluso	se	llegan	a	apreciar	diferencias	ligadas	al	factor	área,	con	valores	
superiores	en	Alicante,	pero	sin	 resultar	 significativas	 (tabla	7).	Dentro	del	área	de	Mallorca,	
para	los	dos	tiempos	de	muestreo,	L.	merula	fue	registrada	tan	solo	en	fondos	localizados	dentro	
del	AMP	(figura	16b),	dominando	sobre	la	zona	control	en	abundancia	de	esta	especie,	pero	sin	
detectar	 diferencias	 significativas	 sobre	 el	 nivel	 de	 protección	 ni	 entre	 los	 dos	 tiempos	 de	
muestreo	(tabla	8).		
	
	
	
	
	
	
	
Figura	 15.	 Abundancia	 media	 (ind./12	 m2	 x	 5	 min	 ±	 error	 típico)	 de																																								
E.	marginatus	en	las	dos	áreas	de	estudio,	para	cada	nivel	de	protección.	
Figura	16.	(a)	Abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	L.	merula	en	las	dos	áreas	de	
estudio,	para	cada	nivel	de	protección	y	(b)	abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	L.	
merula	en	los	dos	tiempos	de	muestreo	dentro	del	área	de	Mallorca,	para	cada	nivel	de	protección.	
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·	Labrus	viridis:	La	especie	L.	viridis	fue	censada	únicamente	en	la	RM	de	Tabarca,	dominando	
por	ello	 sobre	el	 resto	de	 zonas	muestreadas	en	abundancia	de	esta	especie	 (figura	17).	 Sin	
embargo,	no	se	detectaron	diferencias	significativas	asociadas	al	 factor	nivel	de	protección	y	
área	(tabla	7).	
	
	
	
	
	
	 	 	 	 	 	 	 	 	 	 	 	
	 	
·	Mullus	surmuletus:	La	especie	M.	surmuletus	fue	registrada	de	forma	puntual	tan	solo	en	la	
zona	control	de	Mallorca	con	el	único	valor	de	abundancia	de	entre	todas	las	zonas	de	muestreo	
(figura	18a).	No	obstante,	no	 se	 llegaron	a	detectar	diferencias	 significativas	 con	 respecto	al	
factor	nivel	de	protección	y	área	(tabla	7).	Del	mismo	modo,	dentro	del	área	de	Mallorca	para	
los	dos	tiempos	de	muestreo,	M.	surmuletus	fue	censado	únicamente	en	la	zona	control	durante	
el	primer	tiempo	con	el	único	valor	de	abundancia	de	entre	las	zonas	de	muestreo	(figura	18b).	
No	obstante,	no	se	llegaron	a	detectar	diferencias	significativas	con	respecto	al	factor	protección	
y	tiempo	(tabla	8).	
	
	
	
	
	
	
	
Figura	17.	Abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de																					
L.	viridis	en	las	dos	áreas	de	estudio,	para	cada	nivel	de	protección.	
Figura	18.	(a)	Abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	M.	surmuletus	en	las	dos	áreas	de	
estudio,	para	cada	nivel	de	protección	y	(b)	abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	M.	
surmuletus	en	los	dos	tiempos	de	muestreo	dentro	del	área	de	Mallorca,	para	cada	nivel	de	protección.	
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·	Symphodus	roissali:	La	abundancia	de	S.	roissali	mostró	tendencia	a	presentar	niveles	más	
altos	en	las	AMPs	(figura	19a),	a	pesar	de	no	encontrar	diferencias	significativas	con	respecto	al	
nivel	de	protección	(tabla	7).	Tampoco	se	detectaron	diferencias	significativas	asociadas	al	factor	
área	(tabla	7).	A	la	hora	de	contrastar	la	variabilidad	temporal	dentro	del	área	de	Mallorca,	S.	
roissali	mostró	 niveles	más	 altos	 en	 el	 AMP	 únicamente	 en	 el	 primer	 tiempo	 de	muestreo,	
dominando	 la	 zona	 control	 en	 el	 segundo	 (figura	 19b).	 De	 esta	 forma,	 no	 se	 observaron	
diferencias	significativas	con	respecto	al	nivel	de	protección,	ni	tampoco	entre	los	dos	tiempos	
de	muestreo	(tabla	8).		
	
	
	
	
	
	
	
	
	
·	Symphodus	rostratus:	La	especie	S.	rostratus	fue	censada	únicamente	y	de	forma	esporádica	
en	 la	 zona	 control	 de	Mallorca	 (Punta	d’es	 Carregador),	 dominando	 sobre	 el	 resto	de	 zonas	
muestreadas	en	abundancia	de	esta	especie	(figura	20a).	Sin	embargo,	no	se	llegaron	a	detectar	
diferencias	 significativas	 asociadas	 al	 factor	 nivel	 de	 protección	 y	 área	 (tabla	 7).	 Del	mismo	
modo,	dentro	del	área	de	Mallorca	para	los	dos	tiempos	de	muestreo	S.	rostratus	fue	registrado	
únicamente	en	la	zona	control	durante	el	primer	tiempo,	dominando	sobre	el	resto	de	zonas	
muestreadas	en	abundancia	de	esta	especie	(figura	20b).	Sin	embargo,	no	se	llegaron	a	detectar	
diferencias	significativas	con	respecto	al	factor	protección	y	tiempo	(tabla	8).	
	
	
Figura	19.	 (a)	Abundancia	media	 (ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	S.	 roissali	en	las	dos	áreas	de	
estudio,	para	cada	nivel	de	protección	y	(b)	abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	S.	
roissali	en	los	dos	tiempos	de	muestreo	dentro	del	área	de	Mallorca,	para	cada	nivel	de	protección.	
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·	Sarpa	Salpa:	La	abundancia	de	S.	salpa	mostró	tendencia	a	presentar	niveles	más	altos	en	
las	AMPs	(figura	21a),	especialmente	en	la	RM	de	Tabarca,	a	pesar	de	no	detectar	diferencias	
significativas	con	respecto	al	nivel	de	protección	y	área	(tabla	7).	Dentro	del	área	de	Mallorca,	
para	los	dos	tiempos	de	muestreo,	S.	salpa	mostró	una	clara	tendencia	a	presentar	niveles	más	
altos	en	el	AMP	(figura	21b),	especialmente	en	el	segundo	tiempo,	pero	sin	detectar	diferencias	
significativas	con	respecto	al	nivel	de	protección	y	tiempo	(tabla	8).		
	
	
	
	
	
	
	
·	Serranus	scriba:	La	abundancia	de	S.	scriba	mostró	tendencia	a	presentar	niveles	más	altos	
en	 las	 AMPs	 (figura	 22a),	 encontrando	 diferencias	 significativas	 con	 respecto	 al	 nivel	 de	
protección,	pero	no	entre	las	áreas	(tabla	7).	Dentro	del	área	de	Mallorca,	para	los	dos	tiempos	
de	muestreo,	a	pesar	de	observar	unos	niveles	más	altos	en	el	AMP	(figura	22b)	no	se	detectaron	
Figura	20.	(a)	Abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	S.	rostratus	en	las	dos	áreas	de	
estudio,	para	cada	nivel	de	protección	y	(b)	abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	S.	
rostratus	en	los	dos	tiempos	de	muestreo	dentro	del	área	de	Mallorca,	para	cada	nivel	de	protección.	
Figura	21.	(a)	Abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	S.	salpa	en	las	dos	áreas	de	
estudio,	para	cada	nivel	de	protección	y	(b)	abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	
S.	salpa	en	los	dos	tiempos	de	muestreo	dentro	del	área	de	Mallorca,	para	cada	nivel	de	protección.	
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diferencias	significativas	con	respecto	al	nivel	de	protección,	ni	entre	los	tiempos	(tabla	8).	
	
	
	
	
	
	
	
·	Symphodus	tinca:	La	abundancia	de	S.	tinca	mostró	tendencia	a	presentar	niveles	más	altos	
en	las	AMPs	(figura	23a),	a	pesar	de	no	encontrar	diferencias	significativas	con	respecto	al	nivel	
de	protección	(tabla	7).	Tampoco	se	detectaron	diferencias	significativas	asociadas	al	factor	área	
(tabla	7).	A	la	hora	de	contrastar	la	variabilidad	temporal	dentro	del	área	de	Mallorca,	los	niveles	
de	 abundancia	 fueron	más	 altos	 en	 el	 AMP	 únicamente	 en	 el	 primer	 tiempo	 de	muestreo,	
igualándose	 los	 niveles	 con	 la	 zona	 control	 durante	 el	 segundo	 tiempo	 (figura	23b).	De	esta	
forma,	no	se	 llegaron	a	detectar	diferencias	significativas	con	respecto	al	nivel	de	protección	
(tabla	8).	Las	diferencias	entre	tiempos	de	muestreo	tampoco	resultaron	significativas	(tabla	8).	
	
	
	
	
	
	
	
·	Thalassoma	pavo:	La	abundancia	de	T.	pavo	mostró	tendencia	a	presentar	niveles	más	altos	
en	las	AMPs	(figura	24a),	a	pesar	de	no	detectar	diferencias	significativas	con	respecto	al	nivel	
Figura	22.	(a)	Abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	S.	scriba	en	las	dos	áreas	de	
estudio,	para	cada	nivel	de	protección	y	(b)	abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	
S.	scriba	en	los	dos	tiempos	de	muestreo	dentro	del	área	de	Mallorca,	para	cada	nivel	de	protección.	
Figura	23.	(a)	Abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	S.	tinca	en	las	dos	áreas	de	
estudio,	para	cada	nivel	de	protección	y	(b)	abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	
S.	tinca	en	los	dos	tiempos	de	muestreo	dentro	del	área	de	Mallorca,	para	cada	nivel	de	protección.	
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de	protección	(tabla	7).	Se	llegan	a	apreciar	ligeras	diferencias	ligadas	al	factor	área,	con	valores	
superiores	 en	Mallorca,	 pero	 sin	 resultar	 significativas	 (tabla	 7).	 La	 variabilidad	 temporal	 en	
Mallorca	continuó	mostrando	una	tendencia	a	presentar	niveles	más	altos	en	el	AMP	(figura	
24b),	pese	a	no	detectar	diferencias	significativas	con	respecto	al	nivel	de	protección	(tabla	8).	
Las	diferencias	ligadas	al	factor	tiempo	no	resultaron	significativas	(tabla	8).	
	
	
	
	
	
	
	
3 . 3 .  E S T R U C T U R A  M U L T I V A R I A N T E  D E L  P O B L A M I E N T O  
Í C T I C O   
 
Los	resultados	obtenidos	del	análisis	de	escalamiento	multidimensional	para	la	abundancia	
del	 poblamiento	 íctico	 de	 Alicante	 y	 Mallorca,	 han	 mostrado	 un	 patrón	 de	 agrupación	
diferenciado	entre	las	muestras	procedentes	de	las	AMPs	y	las	procedentes	de	las	zonas	control	
(figura	25a).	Por	el	contrario,	a	nivel	de	área	y	localidad	no	se	ha	observado	ningún	patrón	en	la	
distribución	de	 las	muestras,	sin	poder	establecer	agrupaciones	coherentes	en	dichas	escalas	
espaciales	y	quedando	así	entremezclados	los	censos	realizados	en	Alicante	y	Mallorca	(figura	
25a).	
Con	respecto	a	la	variabilidad	temporal	de	los	datos,	los	resultados	obtenidos	del	análisis	de	
escalamiento	multidimensional	 para	 la	 abundancia	 del	 poblamiento	 íctico	 de	Mallorca,	 han	
mostrado	 un	 patrón	 similar	 de	 agrupación	 más	 o	 menos	 diferenciado	 entre	 las	 muestras	
procedentes	del	AMP	y	 las	procedentes	de	 la	 zona	 control	 (figura	25b).	A	nivel	de	 tiempo	y	
localidad	tampoco	se	ha	observado	ningún	patrón	en	la	distribución	de	las	muestras,	quedando	
entremezclados	los	censos	realizados	en	cada	tiempo,	sin	agrupaciones	(figura	25b).	
	
Figura	24.	(a)	Abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	 típico)	de	T.	pavo	en	 las	dos	áreas	de	
estudio,	para	cada	nivel	de	protección	y	(b)	abundancia	media	(ind./12	m2	x	5	min	±	error	típico)	de	T.	
pavo	en	los	dos	tiempos	de	muestreo	dentro	del	área	de	Mallorca,	para	cada	nivel	de	protección.	
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Fuentes	de	variación	 g.	l.	 C.	M.	 F	 F-versus	
		 A																																								
P																																									
L	(A	x	P)																													
A	x	P																							
Residual																							
Total	
1																																									
1																																										
4																																									
1																																								
24																																																	
31	
	4390.1760																																																			
6321.6089																				
1443.2447																	
645.3041																	
2246.9824	
3.0419	* 																				
4.3801	***																			
0.6423																					
0.4471	
L	(A	x	P)																													
L	(A	x	P)																													
Residual												
L	(A	x	P)	
	 	 	 	 	 	 	 	 																																																																																						
Tanto	en	la	evaluación	de	la	variabilidad	espacial	del	poblamiento	íctico	en	las	áreas	de	Alicante	
y	Mallorca,	 con	 un	 valor	 de	 estrés	 del	MDS	 de	 0.188,	 como	 la	 evaluación	 de	 la	 variabilidad	
temporal	del	poblamiento	en	el	área	de	Mallorca,	 con	un	valor	de	estrés	del	MDS	de	0.172,	
indicaron	en	ambos	casos	una	buena	representatividad	en	la	realidad	del	análisis.		
El	posterior	análisis	PERMANOVA,	desarrollado	para	contrastar	la	información	revelada	por	
los	MDS,	detectó	diferencias	significativas	en	la	abundancia	de	las	áreas	de	Alicante	y	Mallorca	
a	nivel	de	protección	(tabla	9),	tal	y	como	se	ha	observado	en	el	correspondiente	MDS	(figura	
25).	Además	se	llegó	a	observar	como	las	diferencias	entre	las	dos	áreas	de	estudio	resultaron	
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Tabla	9.	Resultados	del	análisis	multivariante	permutacional	de	la	varianza	(PERMANOVA)	con	tres	factores	(A:	
área,	P:	 protección,	L:	 localidad)	de	 la	 abundancia	del	 poblamiento	 íctico	 en	 cada	censo	de	 las	 dos	 áreas	del	
estudio.	 g.	 l.:	 grados	 de	 libertad;	 C.	 M.:	 cuadrados	 medios;	 F:	 F	 ratio.	 P:	 nivel	 de	 significación	 (	 ∗=P<0.05;	
∗∗=P<0.01;	∗∗∗=P<0.001).		
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Figura	25.	(a)	Ordenación	bidimensional	del	nMDS	para	las	abundancias	de	las	especies	observadas	en	cada	censo	
de	las	dos	áreas	del	estudio	(stress:	0.188)	y	(b)	Ordenación	bidimensional	del	nMDS	para	las	abundancias	de	las	
especies	observadas	en	cada	censo	de	los	dos	tiempos	de	muestreo	dentro	del	área	de	Mallorca	(stress:	0.172).	
Para	cada	punto,	el	primer	dígito	indica	el	área	 (a)	de	muestreo	(A:	Alicante,	M:	Mallorca)	o	el	 tiempo	(b)	de	
muestreo	 (T1:	 Tiempo,	 T2:	 Tiempo	 2),	 el	 segundo	 el	 nivel	 de	 protección	 (A:	 AMP,	 C:	 Control),	 el	 tercero	 la	
localidad	(L1:	localidad	1,	L2:	localidad	2)	y	el	último	la	réplica	(1,2,3,4).	
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significativas	(tabla	9),	a	diferencia	del	patrón	observado	en	el	MDS	(figura	25),	asociado	a	 la	
variabilidad	espacial	del	área.	
	
	 	 	 	 	 	 	 	 	 	 	 	
	  
Fuentes	de	variación	 g.	l.	 C.	M.	 F	 F-versus	
		 T																																								
P																																									
L	(T	x	P)																													
T	x	P																							
Residual																							
Total	
1																																									
1																																										
4																																									
1																																								
24																																																	
31	
-	208.5203														
4126.5929													
1000.2999																														
-	223.5567																
2298.3810	
-	0.2085																																
-	18.4588																						
0.4352																																			
-	0.2235	
L (T	x	P)																					
T	x	P																										
Residual													
L	(T	x	P)	
					 	 	 	 	 	 	 	 	 	 	 																				
El	efecto	del	nivel	de	protección	sobre	la	abundancia	del	poblamiento	íctico	de	Mallorca	para	
cada	 tiempo	 de	 muestreo,	 observado	 en	 los	 MDS	 (figura	 25b),	 no	 fue	 detectado	 por	 el	
PERMANOVA	(tabla	10).	Tampoco	se	mostraron	diferencias	con	respecto	al	tiempo	o	localidad	
de	muestreo	(tabla	10).  
 
	
	
4 . 1 .  E V A L U A C I Ó N  D E L  E F E C T O  R E S E R V A   
Las	eficiencia	de	un	área	marina	protegida	como	herramienta	de	conservación	y	restauración	
depende	del	efecto	que	genere	sobre	las	comunidades	marinas.	Con	el	establecimiento	de	un	
área	 marina	 protegida	 se	 espera	 una	 mejora	 de	 la	 estructura	 del	 poblamiento	 íctico,	
concretamente	con	el	aumento	de	los	parámetros	biológicos	que	la	definen,	como	es	el	caso	de	
la	abundancia	(Bohnsack,	1996;	Bohnsack,	1998;	Roberts	et	al.,	2001;	Russ,	2002;	Halpern,	2003;	
Pelletier	et	al.,	2005;	Gordoa	et	al.,	2018),	la	riqueza	específica	de	especies	(Côté,	Mosqueira	y	
Reynolds,	2001;	García-Charton	et	al.,	2004;	Harmelin-Vivien	et	al.,	2008;	Lester	et	al.,	2009)	y	
la	diversidad	(Bayle,	1999;	Halpern	y	Warner,	2002;	Claudet	et	al.,	2006;	Stelzenmüller,	Maynou	
y	Martín,	2009;	Gosney,	2013;	Pierpaolo	et	al.,	2013;	Starr	et	al.,	2015).	En	el	presente	estudio,	
tanto	la	riqueza	específica	como	la	abundancia	total	muestran	valores	superiores	en	las	AMPs	
con	respecto	a	 las	zonas	sin	protección,	corroborado	por	unas	 tendencias	que	han	resultado	
significativas.	 Sin	 embargo	 la	 diversidad	 muestra	 niveles	 similares	 entre	 las	 distintas	 zonas,	
indiferente	al	nivel	de	protección	y	sin	diferencias	significativas.		
M A T E R I A L  Y  M É T O D O S2
I N T R O D U C C I Ó N1
R E S U L T A D O S3
D I S C U S I Ó N4
Tabla	10.	Resultados	del	análisis	multivariante	permutacional	de	la	varianza	 (PERMANOVA)	con	tres	factores	 (T:	
tiempo,	P:	protección,	L:	localidad)	del	poblamiento	íctico	en	cada	censo	de	los	dos	tiempos	de	muestreo	dentro	
del	área	de	Mallorca.	g.	l.:	grados	de	libertad;	C.	M.:	cuadrados	medios;	F:	F	ratio.	P:	nivel	de	significación	(	∗=P<0.05;	
∗∗=P<0.01;	∗∗∗=P<0.001).		
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Se	ha	observado	un	aumento	de	la	riqueza	específica	de	especies	dentro	de	las	AMPs	con	
diferencias	significativas	en	relación	al	nivel	de	protección.	Diversos	estudios	han	detectado	la	
misma	tendencia	(Francour,	1994;	Russ	y	Alcala,	1998;	Chiappone	et	al.,	2000;	Lester	y	Halpern,	
2008)	sobretodo	en	lo	que	respecta	a	las	comunidades	ícticas	de	fondo	rocoso	(García-Charton	
et	al.,	2004;	Edgar	y	Stuart-Smith,	2009;	Guidetti	et	al.,	2014).	Estas	diferencias	se	deben	a	la	
presencia	de	determinadas	especies	únicamente	en	las	AMPs	como	es	el	caso	de	Dicentrarchus	
labrax,	Diplodus	cervinus,	Diplodus	puntazzo,	Epinephelus	marginatus	y	Labrus	viridis,	así	como	
la	presencia	de	otras	de	forma	anecdótica	en	 las	áreas	control,	como	Symphodus	rostratus	y	
Mullus	surmuletus.	De	 forma	similar	a	 la	composión	de	especies	obtenido	por	Bell	 (1983),	 la	
comunidad	íctica	asociada	a	los	fondos	rocosos	litorales	se	ha	caracterizado	por	el	predominio	
de	especies	pertenecientes	a	 tres	 familias:	Labridae,	Sparidae	y	Serranidae.	Muchas	de	estas	
especies	son	territoriales	con	áreas	de	distribución	limitadas	y	bajas	variaciones	interanuales,	
encontrándose	dictados	principalmente	por	los	patrones	estacionales	y	la	temperatura	del	agua	
(Claudet	et	al.,	2006).	Aunque	el	número	de	especies	difiró	ligeramente	entre	ambas	reservas	
marinas,	con	niveles	levemente	superiores	en	Alicante,	no	se	detectó	variabilidad	espacial	para	
el	número	de	especies	en	las	escalas	espaciales	incorporadas,	ni	por	área	ni	localidad.	Del	mismo	
modo,	a	pesar	de	no	detectar	variabilidad	temporal	dentro	del	área	de	Mallorca,	la	abundancia	
total	del	poblamiento	fue	siempre	significativamente	superior	en	el	AMP.	Un	incremento	de	la	
riqueza	específica	puede	encontrarse	directamente	relacionado	con	hábitats	de	mejor	calidad	o	
más	variables	dentro	de	las	AMPs	(Côté,	Mosqueira	y	Reynolds,	2001).	Además,	según	Bates	et	
al.	(2014)	un	mayor	número	de	especies	por	parte	de	las	comunidades	de	un	AMP	puede	llegar	
a	favorecer	a	la	resiliencia	del	ecosistema	marino	a	factores	de	estrés	como	el	cambio	climático	
o	especies	invasoras	(citado	en	Coleman	et	al.,	2015).		
Las	dos	reservas	marinas	mostraron	una	mejora	en	la	abundancia	total	del	poblamiento	íctico	
en	respuesta	a	la	protección,	manifestando	diferencias	significativas	con	respecto	a	las	zonas	sin	
protección.	 Concretamente,	 tanto	 la	 mayor	 abundancia	 observada	 por	 parte	 de	 todas	 las	
especies	vulnerables	a	la	pesca	en	las	dos	reservas	marinas,	excepto	Mullus	surmuletus,	así	como	
la	presencia	exclusiva	de	alguna	de	estas	especies	dentro	de	las	AMPs		(Dicentrarchus	labrax,	
Diplodus	cervinus,	Diplodus	puntazzo	 y	Epinephelus	marginatus)	se	correlaciona	 fuertemente	
con	 la	 disminución	 de	 la	 mortalidad	 por	 pesca	 dentro	 de	 las	 áreas	 marinas	 protegidas	 en	
respuesta	al	efecto	reserva	propiciado.	Un	patrón	observado	en	varias	AMPs	del	Mediterráneo	
como	el	de	Banyuls	 (Bell,	1983),	Cabrera	 (Reñones	et	al.,	1997),	Cerbère-Banyuls	 (Jouvenel	y	
Pollard,	2001),	Cabo	de	Palos	(García-Charton	et	al.,	2004)	contrastan	una	abundancia	superior	
dentro	del	AMP.	Por	ejemplo,	Jouvenel	y	Pollard	(2001)	observaron	que	la	abundancia	de	dos	
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especies	objetivo	importantes	para	la	pesca	submarina		(Dicentrarchus	labrax	y	Sparus	aurata)	
mostraton	niveles	superiores	de	abundancia	dentro	de	la	AMP.	A	pesar	de	que	la	abundancia	
total	difiró	ligeramente	entre	ambas	reservas	marinas,	con	niveles	levemente	superiores	en	la	
RM	de	Tabarca,	la	variabilidad	espacial	no	resultó	significativa	a	escala	de	áreas	y	localidades.	
Del	mismo	modo,	a	pesar	de	no	detectar	variabilidad	temporal	dentro	del	área	de	Mallorca,	la	
abundancia	 total	 del	 poblamiento	 fue	 siempre	 significativamente	 superior	 en	 el	 AMP.	
Únicamente	en	el	análisis	de	la	estructura	multivariante	del	poblamiento,	si	que	se	diferenciaron	
significativamente	las	dos	áreas	de	estudio,	así	como	entre	a	nivel	de	protección. 
Resultados	similares	a	los	obtenidos	para	los	parámetros	de	abundancia	y	riqueza	de	especies	
fueron	observados	por	Halpern	(2003)	que	afirmó	como	la	creación	de	una	reserva	marina,	en	
promedio,	duplicó	la	abundancia	y	aumentó	la	riqueza	de	especies	en	un	20	-	30%	en	relación	
con	 los	 valores	 de	 las	 áreas	 no	 protegidas,	 así	 como	 por	 Harmelin-Vivien	 et	 al.	 (2008)	 que	
mostraron	como	la	estructura	del	poblamiento	íctico	de	hábitat	rocoso	en	6	AMPs	evaluadas	
presentaba	valores	más	altos	de	riqueza	de	especies	de	peces	(-1.1)	y	abundancia	(-1.3)	dentro	
de	las	AMPs	en	comparación	con	la	zona	de	pesca	adyacente.	
La	diversidad	del	poblamiento	íctico	no	se	mostró	influenciado	por	el	efecto	de	la	protección,	
bajo	la	ausencia	de	diferencias	significativas	entre	las	AMPs	y	zonas	sin	protección.	Uno	de	los	
problemas	de	este	parámetro	empleado	es	que	se	encuentra	afectado	tanto	por	la	riqueza	como	
la	abundancia	de	especies,	sin	tener	en	consideración	su	indentidad	ya	que	las	distintas	especies	
experimentan	estrategias	de	vida	muy	diferentes.	El	uso	de	índices	de	diversidad	de	especies	
como	parámetro	indicador	para	la	detección	de	cambios	es	menos	significativo	que	el	uso	de	
cambios	en	las	densidades	o	tamaños	de	los	peces	(Starr	et	al.,	2015).	Los	resultados	obtenidos	
pueden	 deberse	 al	 efecto	 ruido	 introducido	 por	 la	 presencia	 o	 ausencia	 de	 cardúmenes	 de	
especies	 de	 marcado	 carácter	 pelágico	 como	 ha	 sido	 el	 caso	 de	 Chromis	 chromis,	 Oblada	
melanura	 o	 Sarpa	 salpa,	 representadas	 por	 grandes	 grupos	 de	 individuos	 (García-Rubies	 y	
Zabala,	 1990;	 Forcada,	 2007).	 En	 consecuencia,	 los	 resultados	 pueden	 resultar	 vagos	 e	
imprecisos	 en	 relación	 con	 el	 estudio	 del	 efecto	 de	 la	 protección	 sobre	 la	 ictiofauna	 litoral.	
Aunque	existe	evidencia	de	la	mejora	en	la	diversidad	de	los	poblamientos	ícticos	dentro	de	las	
AMPs	como	se	ya	se	ha	mencionado,	en	especial	sobre	comunidades	de	fondo	rocoso	(Claudet	
et	 al.,	 2006),	 los	 resultados	 obtenidos	 manifiestan	 el	 mismo	 patrón	 observado	 por	 varios	
estudios	donde	las	comunidades	de	fondo	rocoso	de	distintas	zonas,	independientemente	del	
nivel	de	protección,	muestran	una	similitud	considerable	en	sus	índices	de	diversidad	(Bell,	1983;	
García	Rubiés	y	Zabala,	1990;	Carcía-Charton	et	al.,	2004;	Coleman	et	al.,	2015).	
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El	patrón	de	variabilidad	de	los	parámetros	biológicos	observado	en	este	estudio,	se	relaciona	
estrechamente	con	 los	 resultados	obtenidos	por	García-Rubies	y	Zabala	 (1990)	en	 la	 reserva	
marina	de	las	Islas	Medes	donde	tanto	los	niveles	de	abundancia	como	la	riqueza	de	especies	
de	 fondo	 rocoso	 resultó	 significativamente	 superior	 dentro	 del	 AMP	 y	 sin	 diferencias	 con	
respecto	a	la	diversidad	de	la	población.		
A	nivel	de	especie	además	de	las	diferencias	más	claras	entre	reserva	y	control	en	términos	
de	abundancia	por	parte	de	 las	especies	objetivo	de	 la	pesca	mencionado	anteriormente.	La	
tendencia	observada	por	parte	de	la	única	especie	herbívora	registrada,	Sarpa	salpa,	con	unos	
niveles	superiores	de	abundancia	en	la	RM	de	Tabarca,	sin	resultar	significativos	con	respecto	a	
la	RM	del	Toro,	 se	debe	principalmente	a	una	mayor	presencia	de	Posidonia	oceanica	 como	
señala	de	Forcada	(2007),	a	diferencia	del	predominio	de	fondos	rocosos	en	la	RM	del	Toro.	Cabe	
destacar	el	registro	de	Epinephelus	marginatus	únicamente	en	la	RM	de	Tabarca	como	especie	
de	 alto	 valor	 pesquero	 incluido	 por	 un	 lado	 en	 la	 lista	 roja	 de	 la	 UICN	 como	 en	 peligro	 de	
extinción	 y	 en	 riesgo	 de	 reducción	 dramática	 (Cornish	 y	 Harmelin-Vivien,	 2004),	 además	 de	
incluirse	 el	 anexo	 III	 de	 la	 Convención	 de	 Bern	 (1995)	 y	 la	 Convención	 de	 Barcelona	 (1995)	
(Pastor	et	al.,	2009).	La	ausencia	de	especies	como	E.	marginatus	en	los	censos	realizados	en	la	
RM	del	Toro	puede	deberse	al	alto	gradiente	batimétrico	de	la	zona,	ya	que	se	ha	demostrado	
como	con	los	efectos	de	la	presión	pesquera	las	especies	vulnerables	tienden	a	desplazarse	hacia	
aguas	más	profundas	(García-Charton	et	al.,	2000).	
En definitiva, el	 presente	 estudio	 proporciona	 evidencia	 de	 la	 capacidad	 de	 las	 reservas	
marinas	 de	 generar	 efectos	 positivos	 sobre	 la	 comunidad	 íctica	 asociada	 a	 fondos	 rocosos	
litorales,	 cumpliendo	 su	 objetivo	 como	 herramientas	 de	 gestión	 y	 conservación	 de	 recursos	
marinos.	Los	resultados	obtenidos	en	las	Reservas	Marinas	de	la	Isla	de	Tabarca	e	Isla	del	Toro,	
con	respecto	a	la	variabilidad	de	la	estructura	del	poblamiento	de	fondo	rocoso,	concuerdan	en	
términos	generales	con	los	patrones	contemplados	en	las	comunidades	ícticas	de	fondo	rocoso	
de	 otras	 áreas	marinas	 protegidas	 (Bell,	 1983;	García-Rubies	 y	 Zabala,	 1990;	 Reñones	et	 al.,	
1997;	Jouvenel	y	Pollard,	2001;	Claudet	et	al.,	2006;	Carcía-Charton	et	al.,	2004;	García-Charton	
et	al.,	2009;	Edgar	y	Stuart-Smith,	2009;	Pierpaolo	et	al.,	2013;	Coleman	et	al.,	2015). 
 
4 . 2 .  D I S E Ñ O  D E  L A S  R E S E R V A S  M A R I N A S  
Son	múltiples	los	factores	potenciales	que	pueden	explicar	las	diferencias	en	la	magnitud	del	
efecto	de	protección	de	las	dos	reservas	marinas	ubicadas	en	diferentes	sectores.	Se	debe	tener	
en	 consideración	 diversos	 aspectos	 relacionados	 con	 el	 diseño	 de	 las	 reservas,	 el	 cual	 varía	
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también	 en	 función	 de	 las	 especies	 a	 proteger,	 ya	 que	 el	 efecto	 de	 protección	 difiere	 entre	
especies	con	diferente	ciclo	biológico	y	rasgos	ecológicos	(Claudet	et	al.,	2010).	
En	 primer	 lugar,	 la	 teoría	 sugiere	 que	 en	 el	 diseño	 de	 un	 AMP,	 el	 tamaño	 es	 un	 factor	
importante	que	determina	el	grado	de	recuperación	de	las	poblaciones	dentro	de	una	reserva	
(Halpern,	 2003;	 Claudet	 et	 al.,	 2008).	 El	 problema	 surge	 de	 la	 ausencia	 de	 un	 tamaño	 ideal	
aplicable,	 incluso	 se	 ha	 llegado	 a	 sugerir	 que	 cualquier	 tamaño	 incrementa	 la	 diversidad	 y	
densidad	de	las	poblaciones	aunque	las	más	grandes	tienden	a	ser	más	efectivas	al	contener	una	
mayor	proporción	de	hábitats	críticos	y	procesos	ecológicos,	así	como	proteger	una	población	
más	grande,	produciendo	más	larvas	y	aumentando	los	subsidios	de	reclutamiento	más	allá	de	
los	 límites	 de	 la	 reserva	 (Claudet	 et	 al.,	 2008;	 Almany	 et	 al.,	 2009).	 A	 pesar	 de	 ello,	 se	 ha	
observado	 como	 el	 tamaño	 se	 encuentra	 determinado	 en	 gran	medida	 por	 los	 objetivos	 de	
gestión	concretos	(recogido	en	las	normas	de	declaración)	sobre	las	especies	y	hábitats	objeto	
de	protección	de	cada	AMP	(McLeod	et	al.,	2009).	En	las	reservas	marinas	donde	la	declaración	
se	justifica	por	la	conservación	de	los	recursos	pesqueros	así	como	de	la	biodiversidad	asociada,	
como	es	el	caso	de	la	RM	del	Toro,	se	han	recomendado	reservas	más	pequeñas	(0.5	-	1	km	de	
diámetro).	Además	se	trata	de	una	de	las	reservas	con	más	actividad	recreativa	donde	se	hace	
referencia	a	la	necesidad	de	mantener	la	pesca	tradicional	y	la	deportiva	de	forma	compatible	
con	 la	 conservación.	 Por	 el	 contrario,	 las	 reservas	 con	 objetivos	 relacionados	 con	 la	
biodiversidad	 y	 cambio	 climático,	 como	 es	 el	 caso	 de	 la	 la	 RM	 de	 Tabarca,	 se	 recomiendan	
grandes	 reservas	 (4	 -	 20	 km	de	 diámetro)	 (Green	et	 al.,	2014;	 López-Ornat	et	 al.,	 2014).	 En	
términos	generales,	según	Moffitt	et	al.	(2009)	los	efectos	del	tamaño	de	la	reserva	deben	ser	
considerados	en	relación	a	la	dinámica	del	área	de	distribución	de	una	especie,	ya	que	influirá	
en	 la	 proporción	 de	 desplazamiento	 de	 las	 especies	 a	 los	 caladeros	 adyacentes	 a	 la	 reserva	
marina	(citado	en	Smith	et	al.,	2014).	Inlcuso,	recomendándose	tamaños	de	reservas	del	doble	
del	área	de	distribución	de	las	especies	que	requieran	protección	(Green	et	al.,	2015).		
Por	 otro	 lado,	 al	 tratarse	 el	 tiempo	 de	 protección	 o	 edad	 de	 una	 reserva	marina	 de	 un	
importante	 factor	 que	 contribuye	 positivamente	 a	 la	 eficiencia	 ecológica	 de	 las	 AMPs,	 se	
observa	como	en	el	la	RM	del	Toro	se	ha	proyectado	una	protección	de	14	años	(hasta	2018)	y	
en	el	caso	de	la	RM	de	Tabarca,	la	cual	destaca	como	la	más	antigua	en	España,	presenta	una	
edad	de	32	años	(hasta	2018).	Han	sido	varios	los	estudios	que	han	intentado	describir	el	tiempo	
mínimo	necesario	para	detectar	efectos	vinculados	a	la	implementación	de	un	AMP,	variando	
desde	pocos	años	(3	-	5	años)	para	observar	diferencias	(Halpern	y	Warner,	2002;	García	Charton	
et	al.,	2004;	Claudet	et	al.,	2006;	Pierpaolo	et	al.,	2013)	hasta	edades	medias	entorno	a	los	10	
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años	(Babcock	et	al.,	2010;	Edgar	et	al.,	2014;	Coleman	et	al.,	2015)	e	incluso	décadas	(Micheli	
et	al.,	2004).	En	cualquier	caso,	las	dos	reservas	marinas	estudiadas	han	sido	establecidas	por	
un	periodo	de	tiempo	suficiente	para	que	la	protección	haya	manifestado	su	efecto	y	también	
desempeñan	en	ambos	casos	un	cumplimiento	efectivo	de	las	regulaciones.		
	En	lo	que	respecta	la	la	gestión	pesquera	dentro	de	las	AMPs,	además	de	la	conservación	de	
la	pesca	artesanal	por	parte	de	muchas	AMPs	del	Mediterráneo,	 los	ecosistemas	costeros	se	
enfrentan	al	 auge	de	 las	actividades	de	ocio,	en	particular	 la	pesca	 recreativa	 (Cadiou	et	al.,	
2008;	Cardona	y	Morales-Nin,	2013;	Prato	et	al.,	2016).	Los	impactos	potenciales	derivados	de	
esta	actividad	sobre	la	fauna	litoral	son	relativamente	importantes,	llegando	en	algunas	casos	a	
rivalizar	 con	 los	 de	 la	 pesca	 artesanal	 y	 los	 efectos	 biológicos	 podrían	 ser	 particularmente	
importante	en	las	AMPs,	como	en	el	caso	de	la	RM	del	Toro	donde	se	permite	esta	modalidad	
de	pesca	(Cooke	y	Cowx,	2006;	Lewin,	Arlinghaus	y	Mehner,	2006;	Lloret	et	al.,	2008a;	Lloret	et	
al.,	2008b;	Prato	et	al.,	2016).	En	el	caso	de	las	Islas	Baleares	se	trata	de	una	de	las	principales	
actividades	de	ocio	como	lo	indica	el	número	de	licencias	de	pesca	que	se	expiden,	donde	en	un	
censo	de	la	población	mallorquina	llevada	acabo	por	Morales-Nin	et	al.	(2005),	se	constató	como	
entorno	al	5.14	%	de	la	población	practicaban	activamente	la	pesca	recreativa,	figurando	por	
tanto	como	un	factor	determinante	en	la	RM	del	Toro.		
	
Las	diferencias	en	las	tendencias	observadas	entre	las	dos	reservas	marinas	estudiadas,	puede	
radicar	en	cierta	medida	en	la	explotación	ejercida	por	la	pesca	recreativa	permitida	en	la	RM	
del	Toro	y	por	el	contrario	prohibida	en	Tabarca.	Limitar	el	esfuerzo	de	pesca	recreativa	reduciría	
el	 impacto	 sobre	 los	 depredadores	 de	 alto	 nivel	 trófico	 que	 aumentaría	 la	 disponibilidad	de	
capturas	en	niveles	tróficos	más	altos	para	la	pesca	artesanal,	con	un	mayor	valor	y	beneficiando	
así	a	todo	el	ecosistema	(Prato	et	al.,	2016).	
	
En	relación	al	tamaño	de	las	AMPs	y	debido	a	la	escasa	superficie	de	protección	de	la	RM	del	
Toro,	en	comparación	a	otras	reservas	como	la	propia	RM	de	Tabarca,	se	promueve	su	unión	
con	 la	 reserva	marina	 vecina	más	 cercana,	 la	Reserva	Marina	de	 las	 Islas	Malgrats	 situada	a	
menos	de	4	km,	para	integrar	ambas	áreas	en	una	única	reserva	de	mayor	tamaño	ya	que	se	ha	
considerado	que	la	gestión	integrada	de	áreas	extensas	(es	decir,	AMPs	de	uso	múltiple)	es	más	
efectiva	que	una	serie	de	áreas	pequeñas,	aisladas	y	altamente	protegidas	(Agardy	et	al.,	2003).	
Además,	 el	 aumento	 de	 la	 superficie	 de	 la	 reserva	 permite	 gestionar	 con	 más	 facilidad	 la	
posibilidad	de	establecer	una	zona	de	reserva	integral	debido	a	su	gran	reconocimiento	como	el	
sistema	de	AMP	más	efectivo	(Sala	y	Giakoumi,	2017). 
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Un	problema	que	actualmente	afecta	a	todas	las	AMPs	pero	que	recibe	poco	reconocimiento,	
es	la	contaminación	acústica	o	“ruido”	generado	por	los	motores	de	las	embarcaciones	marinas	
que	 provoca	 impactos	 negativos	 sobre	 las	 distintas	 comunidades	marinas	 y	 en	 gran	medida	
sobre	el	poblamiento	 íctico.	El	tipo	de	respuesta	de	 los	organismos	marinos	a	 los	efectos	del	
ruido	va	desde	pequeños	cambios	temporales	de	comportamiento	hasta	la	muerte	inmediata	
(Popper	 y	Hastings	2009).	 Impactos	 como	 la	pérdida	de	 capacidad	auditiva,	 efectos	 sobre	 la	
distribución	 o	 el	 enmascaramiento	 de	 la	 comunicación	 acústica,	 son	 algunos	 de	 los	 efectos	
provocados	por	el	tránsito	de	barcos	(Bayle	et	al.,	2018).	Los	peces	obtienen	información	sobre	
depredadores,	presas,	competidores	y	compañeros	potenciales	escuchando	su	entorno	acústico	
(Lewin,	 Arlinghaus	 y	 Mehner,	 2006).	 Existe	 evidencia	 del	 impacto	 acústico	 sobre	 especies	
litorales	como	Chromis	chromis,	Sciaena	umbra	y	Gobius	cruentatus	(Codarin	et	al.,	2009),	donde	
el	paso	de	una	pequeña	embarcación	a	una	velocidad	de	6	nudos	a	una	distancia	de	entre	1	a	
10	metros	reduce	dramáticamente	su	capacidad	para	detectar	sonidos.	
En	Tabarca,	actualmente	se	ha	desempeñado	un	plan	marítimo	de	regulación	para	verano	de	
2018,	bajo	el	nombre	de	“Navegación	segura,	mares	limpios”	donde	entre	varias	medidas,	se	
obliga	a	las	embarcaciones	de	recreo	navegando	en	la	zona	de	protección	de	la	reserva	marina	
a	regular	su	velocidad	al	mínimo	compatible	con	el	gobierno	de	la	embarcación.	En	la	Reserva	
Marina	del	Toro	existe	un	hueco	entre	los	dos	últimos	islotes	de	gran	tamaño	que	es	usado	como	
corredor	 por	 los	 barcos	 para	 evitar	 rodear	 la	 reserva	 pasado	 el	 último	 islote	 “Isla	 del	 Toro”	
(figura	26).	 La	circulación	de	estas	embarcaciones	de	 recreo	alcanzando	grandes	velocidades	
puede	resultar	un	impacto	inecesario	al	atravesar	la	reserva	marina.		
	
	
	
	
	
	
	 	 	 	 	 	 	 	 	 	 	 	 	
	
Figura	26.	Localización	del	corredor	marino	de	la	reserva	marina	de	la	Isla	del	Toro,	entre	el	islote	de	Ses	Barbines	
(3)	y	la	pequeña	Isla	del	Toretó	(2),	junto	a	imágenes	del	paso	de	embarcaciones	por	este	corredor.	Fotos:	3	de	
febrero	de	2018.	
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Debido	al	aumento	drástico	del	uso	de	transportes	acuáticos	para	actividades	de	ocio	o	de	
pesca,	 especialmente	 en	 los	meses	 de	 verano,	 se	 precisa	 de	 una	 regulación	 de	 velocidades	
sobretodo	 en	 las	 AMPs.	 En	 el	 caso	 de	 la	 Reserva	 Marina	 de	 la	 Isla	 del	 Toro,	 al	 pasar	 las	
embarcaciones	recreativas	por	encima	de	zonas	muy	someras	que	conectan	los	dos	islotes,	se	
crea	un	mayor	impacto	sobre	las	comunidades	de	esos	fondos	y	adyacentes.	De	esta	forma,	se	
propone	la	medida	de	situar	boyas	de	advertencia	en	las	entradas	del	corredor,	para	que	no	se	
produzca	el	tránsito	directo	y	así	las	embarcaciones	tengan	que	rodear	la	reserva,	más	cerca	de	
sus	límites.	
En	definitiva	son	varios	los	factores	a	tener	en	cuenta	en	el	diseño	y	la	gestión	de	una	reserva	
marina,	que	se	encuentran	además	vinculados	a	la	variabilidad	de	los	poblamientos	ícticos	y	son	
necesarios	conocer	para	el	diseño	de	nuevas	reservas	marinas	y	la	mejora	de	las	existentes	
 
 
	
 
 
·	 Los	 parámetros	 abundancia	 y	 riqueza	 específica	 del	 poblamiento	 íctico	 muestran	 una	
mejora	en	respuesta	a	los	efectos	de	la	protección.	Por	el	contrario,	la	diversidad	no	manifiesta	
diferencias	 entre	 zonas	 con	 distinto	 nivel	 de	 protección,	 resultando	 un	 parámetro	 poco	
adecuado	para	evaluar	el	“efecto	reserva”.	 	
·	Las	medidas	de	protección	se	han	evidenciado	con	las	tendencias	de	la	mayoría	de	especies	
a	presentar	mayores	niveles	de	abundancia	dentro	de	las	AMPs	además	de	la	presencia	exclusiva	
de	especies	vulnerables	a	la	pesca	como	son	Dicentrarchus	labrax,	Diplodus	cervinus,	Diplodus	
puntazzo	 y	 Epinephelus	 marginatus,	 pudiendo	 ser	 utilizadas	 como	 especies	 indicadoras	 del	
“efecto	reserva”.		
·	La	baja	o	casi	nula	variabilidad	espacial	y	temporal	detectada	en	el	presente	estudio,	plantea	
la	necesidad	de	incorporar	factores	de	carácter	espacial	como	la	estructura	del	hábitat,	debido	
a	la	mayor	proporción	de	hábitats	críticos	en	la	Reserva	Marina	de	Tabarca,	o	la	profundidad,	
requerida	 en	 la	Reserva	Marina	del	 Toro	debido	 al	 alto	 gradiente	batimétrico	que	presenta.	
Además	 de	 una	 replicación	 interanual,	 para	 así	 detectar	 los	 factores	 que	 determinan	 la	
variabiliadad	de	las	comunidades	ícticas.	
·	Los	diseños	de	las	dos	reservas	marinas	se	ajustan	a	sus	objetivos,	ligados	principalmente	a	
los	 recursos	 pesqueros	 en	 el	 caso	 de	 la	 Rerserva	Marina	 del	 Toro	 y	 a	 la	 conservación	 de	 la	
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biodiversidad	por	parte	de	la	Reserva	Marina	de	Tabarca.		
·	 La	 variación	 en	 los	 efectos	 estimados	 de	 estas	 dos	 reservas	marinas	 es	 probablemente	
causada	por	una	combinación	de	factores,	incluyendo	el	tamaño,	la	edad	y	la	gestión	pesquera,	
entre	otros.	La	variación	en	los	efectos	de	las	reservas	existe	y	debe	esperarse	incluso	dentro	de	
la	misma	región	geográfica.	Las	fuentes	de	tal	variación	en	las	comunidades	de	ambas	reservas,	
claramente	requieren	de	estudios	adicionales.	
	
	
	
	
·	 The	 parameters	 abundance	 and	 specific	 richness	 of	 the	 fish	 population	 show	 an	
improvement	 in	 response	 to	 the	 effects	 of	 protection.	 Conversely,	 diversity	 does	 not	 show	
differences	between	areas	with	different	levels	of	protection,	making	it	an	unsuitable	parameter	
for	assessing	the	"reserve	effect".	 	
·	Protective	measures	have	been	evidenced	by	the	tendency	of	most	species	to	have	higher	
levels	of	abundance	within	MPAs	and	the	exclusive	presence	of	vulnerable	species	 to	 fishing	
such	as	Dicentrarchus	labrax,	Diplodus	cervinus,	Diplodus	puntazzo	and	Epinephelus	marginatus,	
which	can	be	used	as	indicators	of	the	"reserve	effect".		
·	The	low	or	almost	null	spatial	and	temporal	variability	detected	in	the	present	study	raises	
the	need	to	incorporate	spatial	factors	such	as	habitat	structure,	due	to	the	greater	proportion	
of	critical	habitats	 in	the	Tabarca	Marine	Reserve,	or	the	depth,	required	 in	the	Toro	Marine	
Reserve	due	to	the	high	bathymetric	gradient.	In	addition	to	an	interannual	replication,	in	order	
to	detect	the	factors	that	determine	the	variability	of	the	fish	communities.	
·	The	designs	of	the	two	marine	reserves	are	in	line	with	their	objectives,	 linked	mainly	to	
fishing	resources	in	the	case	of	the	Toro	Marine	Reserve	and	to	the	conservation	of	biodiversity	
by	the	Tabarca	Marine	Reserve.		
·	The	variation	in	the	estimated	effects	of	these	two	marine	reserves	is	likely	to	be	caused	by	
a	combination	of	factors,	including	size,	age	and	fisheries	management,	among	others.	Variation	
in	 the	 effects	 of	 reserves	 exists	 and	 should	 be	 expected	 even	within	 the	 same	 geographical	
region.	The	sources	of	such	variation	in	the	communities	of	both	reserves	clearly	require	further	
study.	
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7 . 2 .  F O T O S  D E  E S P E C I E S   
Fotos	de	algunas	de	las	especies	registradas	durante	los	censos	visuales	del	presente	estudio: 
	
(A)	Epinephelus	marginatus,	(B)	Labrus	merula,	(C)	Symphodus	rostratus,	(D)	Labrus	
viridis,	(E)	Diplodus	cervinus,	(F)	Diplodus	vulgaris,	(G)	Sarpa	salpa,	(H)	Symphodus	
rostratus,	(I)	Serranus	scriba,	(J)	Mullus	surmuletus,	(K)	Thalassoma	pavo,	(L)	
Diplodus	puntazzo.	
